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Kurzfassung 
 
Kolloide sind fester Bestandteil der aquatischen Umwelt – sowohl der ober- als auch 
unterirdischen. In der Hydrogeologie sind Kolloide aus Poren- Kluft- und 
Karstgrundwasserleitern bekannt. Nicht nur relativ oberflächennahe 
Grundwasservorkommen, sondern auch tiefe salinare Grundwasserleiter enthalten 
Kolloide. Durch die vermehrte Nutzung von synthetischen Nanopartikeln in 
Konsumprodukten und deren Eintrag in die Umwelt entsteht potentiell eine neue Klasse 
von Kolloiden, deren Wirkungsweisen, Stabilität und Mobilität in der Umwelt, 
insbesondere in Grundwasserleitern, bis dato so gut wie nicht untersucht sind. Die 
Forschung hinsichtlich des Umweltverhaltens dieser Stoffe ist im Vergleich zu den neu 
entwickelten Nanomaterialen und Produktion mit integrierten synthetischen 
Nanopartikel nicht weit entwickelt. 
In dieser Arbeit sind Laborversuche zur Mobilität und Transformation von 
synthetischem Nanosilber (AgNP) in drei verschiedenen wassergesättigten 
Sandsteinen mit variabler Struktur und Textur diskutiert. Neben Transportversuchen 
durch die ungestörte Matrix sind partiell geklüftete Gesteinsproben und Proben mit 
klar definierter Einzelkluft in die Untersuchung mit einbezogen. Der Transport der 
AgNP ist hinsichtlich der Anwendbarkeit von gängigen Modellen des Kolloidtransports 
bei variablen Elektrolytkonzentrationen und Fluidgeschwindigkeiten untersucht. Die 
Eluatproben sind hauptsächlich mit Asymmetrischer Fluss-Feldfluss Fraktionierung 
mit gekoppelter UV/Vis Detektion und statischer Lichtstreuung auf Konzentration 
und Partikelgröße analysiert und ausgewertet. Die AgNP-Deposition an die Gesteine ist 
an ausgewählten Proben mittels Rasterelektronenmikroskopie mit integrierter 
Röntgenmikroanalyse erfolgt. 
Die Ergebnisse der durchgeführten Transportversuche bei den ungestörten 
Matrixproben zeigen grundlegende Abhängigkeiten des AgNP Transports von: 
 der Gesteinsstruktur, 
 der Porenöffnungsweiten bzw. Porosität, 
 der hydraulischen Durchlässigkeit,  
 der mineralogischen Zusammensetzung und 
 der hydrochemischen Bedingungen.  
 
Die partielle Klüftung der Sandsteine zeigt eine Erhöhung der Mobilität der AgNP, 
wenn auch die Gesteinsmatrix weiterhin einen hohen Einfluss hat. Es ist gezeigt, dass 
der Co-Transport von AgNP an Kolloiden prinzipiell stattfinden kann. In den Proben 
mit Einzelkluft ist die Mobilität vergleichsweise sehr hoch. Wiedererhalte bis 98 % 
werden erreicht. Bei fast allen untersuchten Proben ist eine Abhängigkeit des 
Wiedererhalts von der Anzahl der durchgeführten Versuche zu erkennen, die zudem von 
den hydrochemischen Bedingungen abhängig ist, was auf eine begrenzte Anzahl von 
Depositionsplätzen für bestimmte hydrochemischen Bedingungen rückschließen lässt. 
Dabei ist die Deposition der AgNP in den verwendeten Filterplatten bei den Versuchen 
sehr unterschiedlich und der assoziierte Prozess nicht abschließend geklärt.  
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Bezüglich der Depositionsplätze in den Gesteinsproben zeigt sich, dass die AgNP sehr 
heterogen am bzw. im Gestein verteilt sind. Bei den intakten Gesteinsproben ist die 
DLVO Theorie hinsichtlich der Partikel-Gesteins-Wechselwirkung entscheidend, die 
Filtrationstheorie ist allerdings nur begrenzt anwendbar. Bei den Gesteinsproben 
mit geringen Porenöffnungsweiten bzw. Porositäten ist keine sinnvolle Anwendung der 
Filtrationstheorie möglich. Bei den Proben mit Einzelkluft sind dagegen offenbar 
hydrodynamische Kräfte vorrangig und die Partikel-Gesteins-Wechselwirkungen stark 
von der Matrixporosität bzw. –durchlässigkeit abhängig. Die makroskopisch sichtbare 
heterogene Verteilung der AgNP auf den Kluftwandungen, zeigt die Problematik der 
adequaten numerischen Modellierung der AgNP Deposition in natürlichen Gesteinen 
deutlich. Die DLVO Theorie als globales Maß zur Beurteilung der AgNP Deposition 
ist aufgrund der unbekannten lokalen Ladungsverteilung nur begrenzt anwendbar. 
Insgesamt zeigen die Untersuchungen, dass synthetisches nanopartikuläres Silber in 
geklüftet porösen Sandsteinen im untersuchten Maßstab in hohem Maße mobil ist und 
eine entsprechende Verteilung in geklüfteten Grundwasserleitern stattfinden kann. Die 
Resultate legen die weitere Untersuchung der Mobilität von synthetischen AgNP im 
Feldmaßstab und unter realistischeren hydrochemischen Bedingungen, insbesondere mit 
Berücksichtigung von organischen Inhaltsstoffen, nahe.  
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 1. Einleitung 
1.1. Kolloide im Grundwasser 
Kolloide sind fester Bestandteil aller aquatischer Systeme und haben Durchmesser 
zwischen 1 und 1000 nm. Kolloide sind Feststoffe und können anorganischer (Ton, 
Kalk oder Silizium) oder organischer (Ruß, Huminstoffe) Natur sein. Auch Bakterien, 
Viren, Sporen und Algen sind Teil des Kolloidsystems (Biokolloide) (Abb. 1). Sie sind 
in einer Vielzahl von Untersuchungen über einen weiten Bereich von geochemischen 
und hydrochemischen Bedingungen nachgewiesen (Ryan und Elimelech 1996). 
Kolloide beeinflussen das Transportverhalten von gelösten Stoffen, insbesondere 
Spurenstoffe und hydrophobe organische Verbindungen und können zur Reduktion des 
unterirdischen Porenraums (clogging) führen. Kolloide in Grundwasser können bei der 
in-situ Mobilisation oder bei der Fällung von Elementen bei sich verändernden 
hydrochemischen Bedingungen entstehen. Die Mobilisierung von Kolloiden kann durch 
sich ändernde hydrochemische Bedingungen induziert werden, indem die repulsiven 
Kräfte zwischen anhaftenden Kolloiden und dem Kollektor verstärkt werden. Vor allem 
monovalente Ionen oder grenzflächenaktive Substanzen (Detergenzien) können zur 
Mobilisierung von Kolloiden führen und dadurch zu einer Verringerung des 
Porenraums beitragen, was mit einer Reduzierung der hydraulischen Durchlässigkeit 
einhergehen kann (z.B.Goldenberg (1985), Muecke (1979)). Veränderungen in der 
Hydraulik eines Grundwasserleiters können ebenfalls zur Freisetzung von Kolloiden 
führen. Eine verstärke Strömung durch Klüfte beispielsweise verursacht durch intensive 
Infiltration von Niederschlag oder einer erhöhten Pumprate bei der 
Grundwasserentnahme können höhere Kolloidkonzentrationen hervorrufen (Ryan und 
Elimelech 1996). Eine andere Möglichkeit ist der Eintrag über Uferfiltration (Hofmann 
et al. 2003). Natürliche Kolloide sind zum Beispiel aus Karstsystemen (McCarthy & 
Shevenell 1998), Graniten (Degueldre et al. 1989) und porösen Medien (z.B. Ryan und 
Gschwend 1990) bekannt. Die Konzentrationen von natürlichen Kolloiden im 
Grundwasser sind variabel, können aber beispielsweise bei einer Größenordnung von 
1010 Partikeln pro Liter (Degueldre et al. 1989) bzw. bei einer Konzentration von 30 
mg/l (Nightingale und Bianchi 1977) liegen. Auch in tiefen salinaren Aquiferen sind 
Kolloide vorhanden (Düker und Ledin 1998, Buckau et al. 2000). Der wesentliche 
Unterschied bezogen auf den Transport und die Deposition in porösen Medien zwischen 
natürlichen Kolloiden und synthetischen Nanopartikeln (SNP) ist in der Heterogenität 
der Oberflächenladung und der Hydrophobizität von natürlichen Kolloiden begründet, 
die die Anwendung des Zetapotentials zur angemessenen Prognose des Transports und 
der Deposition nicht erlaubt (Wang und Keller 2009). Die Abweichung in der 
Aggregation und Deposition von der klassischen Theorie wird von Taboada-Serrano et 
al. (2005) auf lokale Ladungsdifferenzen zurückgeführt, die Unterschiede der lokalen 
Oberfächenkräfte sowohl in Stärke als auch in Richtung bewirken. 
Der Transport von an Kolloiden sorbierten Schadstoffen ist ein wichtiger Prozess der 
Schadstoffausbreitung, da dadurch auch vergleichsweise sorptive Stoffe relativ weit 
transportiert werden können. Um den Transport von gelösten Schadstoffen an Kolloiden 
zu ermöglichen, müssen drei Bedingungen erfüllt sein: 1) Kolloide müssen vorhanden 
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 sein bzw. generiert oder mobilisiert werden, 2) Schadstoffe müssen mit den Kolloiden 
assoziiert sein und 3) Kolloide und Schadstoffe müssen zusammen durch den 
Grundwasserleiter transportiert werden. Die meisten kolloidalen Phasen sind aufgrund 
ihrer großen Oberflächen effektive Sorbenten von geringlöslichen Schadstoffen. 
Insbesondere anorganische Stoffe, wie Tonminerale, Karbonate und Metalloxide mit 
Größen von rund 10 nm bis zu einigen Mikrometern sind bezogen auf die Sorption von 
Radionukliden und Metallen sehr effektiv. Beobachtungen im Feld zeigen, dass 
Kolloide Entfernungen zurück legen können, die vergleichbar sind mit denen von 
gelösten Stoffen, wie zum Beispiel Bakterien, Viren, und Mikrokügelchen (Ryan und 
Elimelech 1996). 
Vor diesem Hintergrund ist das Transportverhalten von synthetischen Nanopartikeln im 
Grundwasser nicht nur in Bezug auf deren teilweise toxischen Eigenschaften für die 
zukünftige Sicherung der Trinkwasserqualität von Bedeutung, sondern auch im 
Hinblick auf deren Oberflächeneigenschaften und den damit potentiell möglichen 
Transport von sorbtiven Schadstoffen. 
 
 
Abb. 1: Dimensionen anthropogener und natürlicher kolloidaler Bestandteile im Boden und 
Grundwasser (Hofmann et al. 2003a). 
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 1.2. Problemstellung und Motivation 
Wegen des gewaltigen Potentials, tiefgreifende Veränderungen in Industrie, Wirtschaft 
und Gesellschaft auszulösen wird die Nanotechnologie als neue Schlüsseltechnologie 
betrachtet. Die Chancen der Nanotechnologie werden schon seit einigen Jahren 
ausgiebig diskutiert und erforscht. Bei der Diskussion über die damit verbunden Risiken 
bezüglich der Mobilität der Stoffe in der Umwelt ist man allerdings erst am Anfang. 
Bisher gibt es kaum Studien über die Freisetzung, Verbreitung und Mobilität von 
synthetischen Nanomaterialen in der Umwelt obwohl eine Reihe von Nanoprodukten 
seit Jahren im Alltag verwendet wird. So werden TiO2-Nanopartikel in Sonnencremes 
oder als Diffusionsschutzschicht bei PET-Flaschen und Lebensmittelverpackungen 
verwendet (Paschen et al. 2004, TAB 2003). Gleichzeit ist aber auch bekannt, dass 
synthetische Nanopartikel (SNP) zum Teil gesundheitsschädliche Auswirkungen haben. 
Nanopartikel (NP) können beispielsweise relativ leicht Zellmembrane durchdringen 
oder inhalativ aufgenommen werden und durch die Nase in das Riechzentrum des 
Gehirns vordringen (TAB 2003, Oberdörster et al. 2004) und dort pathogen wirken. Die 
negative Auswirkung von Fullerenen (C60) auf das Gehirn von Barschen ist 
nachgewiesen (Oberdörster 2004). 
Die aktuelle Forschung mit SNP im Untergrund ist hauptsächlich anwendungsorientiert. 
Es werden Eisen-Nanopartikel im wassergesättigten Untergrund im Zusammenhang mit 
Sanierungsmaßnahmen kontaminierter Grundwasserkompartimente untersucht (de Boer 
2007, de Boer et al. 2007). Auch der Einsatz von kolloidaler Aktivkohle zur Errichtung 
von Sorptionsbarrieren und kolloidaler Aktivkohle mit Eisen-Reaktivkomponenten 
bezüglich Adsorptions-Reaktions-Systemen für den in-situ-Einsatz bei der 
Grundwasserreinigung sind jüngste Entwicklungen mit SNP in Grundwassersystemen 
(Mackenzie et al. 2005, Mackenzie et al. 2008). Auch Titandioxid-Nanopartikel können 
zur Entfernung von volatilen organischen Bestandteilen aus dem Abwasser genutzt 
werden (Rickerby 2008). 
Untersuchungen zum Auswaschungsverhalten von SNP aus Gebäudematerialien haben 
gezeigt, dass synthetische Titandioxid-Nanopartikel (TiO2) durchaus in 
Oberflächengewässern gelangen können (Kaegi 2008). Über Uferfiltration können diese 
Partikel grundsätzlich von Oberflächengewässer ins Grundwasser gelangen. 
Simulationen über die Risiken bei der Freisetzung von NP ergaben, dass TiO2-
Nanopartikel in kleinen, stark mit aufbereitetem Wasser belasteten Fliessgewässern 
durchaus in "größeren" Mengen auftreten könnten (Müller und Novack 2008). Farré et 
al. (2010) haben C60, C70 und N-methylfulleropyrrolidine C60 in Abläufen von 
spanischen Kläranlagen, gebunden an suspendierten Festkörpern, mittels flüssig 
Chromatographie gekoppelt mit einem Hybrid-Quadrupol-Ionenfallen-Tandem-
Massenspektrometer nachgewiesen. Der stabilisierende Einfluss von Huminsäuren und 
organischer Substanz auf Nanopartikel in der aquatischen Lebenswelt ist nachgewiesen 
(z. B. Klaine et al. 2008, Diegoli et al. 2008). 
Die Erforschung des Transportsverhaltens von SNP in der aquatischen Umwelt steht 
erst am Anfang. Die bisher durchgeführten Arbeiten zeigen den potentiellen Transport 
dieser Stoffe auf. Diese Arbeit soll einen Beitrag leisten, den subterranen Transport von 
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 synthetischem nanopartikulärem Silber (AgNP) in doppelporösen Medien zu verstehen, 
um so wissenschaftliche Grundlagen für den nachhaltigen Grundwasserschutz für 
zukünftige Anwendungen bzw. Maßnahmen zu geben. 
 
1.3. Zielsetzung der Arbeit 
In Deutschland wird rund 74 % des Trinkwasserbedarfs durch Grundwasserresourcen 
gedeckt. Neben den porösen Grundwasserleitern sind geklüftete Festgesteine 
bedeutende Trinkwasserressourcen und deren Schutz vor Verunreinigung ist von großer 
gesellschaftlicher Bedeutung. Aufgrund der komplexen Prozesse des Stofftransports 
zwischen Kluft und Gesteinsmatrix und der Speicherung von gelösten und kolloidalen 
Stoffen in den beiden Kompartimenten ist die Sanierung von kontaminierten geklüfteten 
Festgesteinen äußerst aufwendig und mit hohen Kosten verbunden. Vorsorgender 
Grundwasserschutz ist hier von besonderer Bedeutung. 
Ziel dieser Arbeit ist, grundlegende Mechanismen des Transports von SNP in 
geklüfteten Festgesteinen zu erforschen und die Übertragbarkeit von bestehenden 
Gesetzmäßigkeiten des Kolloidtransports in geklüfteten Festgesteinen zu überprüfen. 
Aus der Vielzahl von in Alltagsprodukten eingesetzten SNP, werden in dieser Arbeit 
synthetische Silber Nanopartikel (AgNP) exemplarisch verwendet. AgNP sind  die in 
Konsumprodukten am häufigsten eingesetzten NP. Für die Bestimmung der 
Transporteigenschaften der untersuchten Sandsteine werden Standardlaborverfahren 
eingesetzt. Im Fokus der Untersuchungen steht zum einen die Auswirkung von 
präferenziellem Fließen, welches zu einem raschen Transport von Schadstoffen in 
Festgesteinen führen kann, und dessen Auswirkungen auf den Transport von SNP. Vor 
allem im Zusammenhang mit dem Co-Transport von SNP an natürlich vorkommenden 
Kolloiden oder auch von anderen Schadstoffen an Clustern von SNP ist das 
Transportverhalten in geklüfteten Gesteinen von großer Bedeutung. Zum anderen ist die 
Wechselwirkung zwischen Kluft und Gesteinsmatrix sowie die Zwischenspeicherung 
von Partikeln in der Matrix ausschlaggebend für deren Verbreitung bzw. Speicherung 
im Untergrund. 
Die Zielsetzung dieser Arbeit bezieht sich im Detail auf folgende Punkte: 
 
 das Transportverhalten von AgNP in geklüfteten Festgesteinen, 
 die Stabilität und Transformation von AgNP beim Transport durch geklüftete 
Festgesteine, 
 die Abhängigkeit des Transports von der Fluidzusammensetzung (Chemismus), 
 die Wechselwirkung zwischen Kluft- und Matrixfluiden, 
 das Speicherverhalten von AgNP in der Gesteinsmatrix, 
 die Identifizierung relevanter Transportmechanismen in geklüfteten Gesteinen, 
 die Übertragbarkeit bestehender Transportgesetzmäßigkeiten auf AgNP. 
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 2. Stand der Forschung 
2.1. Transport von Kolloiden und Nanopartikeln in wassergesättigten und 
variabel wassergesättigten porösen Medien 
Nanopartikel haben definitionsgemäß einen Durchmesser zwischen 1 nm und 100 nm 
(Wiesner et al. 2006, DIN SPEC 1121: 2010). Durch die geringe Größe ist anzunehmen, 
dass sie leicht durch ein gesättigtes poröses Medium transportiert werden, da die 
effektiven Porendurchmesser von Böden typischerweise größer als 1000 nm sind. 
Versuche mit verschiedenen NP (Fullerene und verschiedene Oxide) in künstlichen 
Medien (Glaskügelchen) zeigen, dass der Transport bzw. die Retention von der 
Durchflussgeschwindigkeit, aber auch von der Ionenstärke der Bodenlösung abhängig 
ist (Lecoanet und Wiesner 2004, Lecoanet et al. 2004, Espinasse et al. 2007, Szenknecht 
et al. 2008). Bei der Arbeit mit NP ist deren Stabilität, d.h. der Hang zur 
Aggregatbildung ein wesentlicher Aspekt. Die Aggregatgrößen variieren  in 
Abhängigkeit vom pH-Wert der Lösung sowie deren molekularer Zusammensetzung 
(Vikesland et al. 2008, Deguchi et al. 2001, Forstner et al. 2005). Darlington et al. 
(2009) haben bei Untersuchungen in Säulenversuchen mit Aluminiumnanopartikeln 
festgestellt, dass die Art des Fluids und die Oberflächenfunktionalität der Partikel einen 
wesentlichen Einfluss auf die Transporteigenschaften der Partikel durch die 
Versuchsmatrix haben. Die wichtigsten Eigenschaften für den Transport in der Umwelt 
sind nach dieser Studie Größe, Ladung und Agglomerationsrate der Partikel. Die 
Derjaguin-Landau-Verwey-Overbeek-Theorie (DVLO) kann auf die Effekte von 
Elektrolytspezies und deren Konzentration auf die daraus resultierende elektrostatische 
Wechselwirkung zwischen NP und Lösung angewendet werden (Pennell et al. 2008). 
Die DLVO Theorie beschreibt die Wechselwirkungsenergie zwischen zwei Partikel, die 
sich aus Abstoßungsenergie der elektrischen Doppelschicht und der van der Waalschen 
Anziehungskraft zusammensetzt. Die DLVO-Theorie kann aber auch auf die Interaktion 
zwischen Boden und NP angewendet werden.  
Die wesentlichen Transportparameter von NP in wassergesättigten Medien sind 
Advektion, hydrodynamische Dispersion (Dispersion und molekulare Diffusion) und 
Partikeldeposition (Pennell et al. 2008). Beim Transport durch poröse Medien sind 
mehrere Mechanismen der Retention und Deposition möglich. Dazu gehören „Siebung“ 
in kleinsten Porenkanälen, Sedimentation und Diffusion an Bodenpartikel sowie 
Sedimentation von größeren Partikel bzw. Partikelaggregationen durch Gravitation. Zur 
Quantifizierung der Prozesse wird im Wesentlichen die sogenannte „trajectory theory“, 
auch „clean-bed filtration theory“ genannt, angewendet (Yao et al. 1971). Dabei ist die 
Übertragbarkeit dieser Theorie auf SNP kaum durch wissenschaftliche Untersuchungen 
belegt (Pennell et al. 2008). Die Transporteigenschaften von SNP in porösen Medien 
werden erst seit rund 10 Jahren wissenschaftlich untersucht. Dabei kommen 
hauptsächlich Modellsysteme für poröse Medien (Glaskügelchen, Quarzsand) zum 
Einsatz. Studien hinsichtlich des Transports von SNP in Festgesteine gibt es nach 
bestem Wissen des Autors bisher noch nicht (Oktober 2012). Nur wenige Studien 
ziehen reale Böden mit in die Untersuchung ein. Schwerpunkte der Transportstudien 
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 sind bislang die Mobilität von Fullerenen, Kohlenstoffnanoröhrchen, TiO2, 
AluminiumNP, EisenNP und AgNP. 
Schon relativ geringe Elektrolytkonzentrationen führen zur Destabilisierung von C60 
Suspensionen und zu Bildung von größeren Aggregaten, die sich durch Schwerkraft 
absetzen können. Dieses Verhalten unterstützt die Hypothese, dass die Stabilisierung 
von C60 Suspensionen elektrostatischer Natur ist. Die Deposition von C60-Aggregaten in 
porösen Medien nimmt mit steigender Ionenstärke des Fluids zu (Brant et al. 2005). Die 
Aggregationskinetik von Fullerenen hat reaktionslimitierte (langsame) und 
diffusionslimitierte (schnelle) Regimes im Beisein von sowohl monovalenten (NaCl) als 
auch bivalenten (CaCl2) Elektrolyten mit kritischen Koagulationskonzentrationen von 
120 bzw. 4,8 mM. Die experimentell ermittelte Aggregation der Partikel kann mit der 
DVLO-Theorie beschrieben werden (Chen und Elimelech 2006). Die in derselben 
Studie ermittelte Hamaker-Konstante beträgt 6,7∙10-21 J für Fullerene (C60) im 
aquatischen System. Die Deposition der Fullerene nimmt auch in dieser Studie mit 
steigender Elektrolytkonzentration zu. Allerdings nur bis zu einer kritischen 
Konzentration, ab der die Depositionsrate nicht mehr weiter steigt, sondern annähernd 
konstant bleibt. Weiterhin wird in dieser Studie gezeigt, dass die Deposition der 
Fullerene weitgehend irreversible ist. Nur bei Exposition mit einer Lösung mit hohem 
pH-Wert werden die Fullerene remobilisiert. Cheng et al. (2005) zeigen dass der 
Transport von C60 in einer Bodensäule von der Fließgeschwindigkeit abhängt. Bei 
höheren Geschwindigkeiten ist die Mobilität der Partikel höher und die Deposition 
somit geringer. Wang et al. (2008a, b) zeigen in ihrer Untersuchung an Glasskügelchen 
und Sand ähnliche Ergebnisse. Der Transport von C60 Aggregaten (~95 nm) in 
deionisiertem Wasser durch die porösen Medien ist hier vergleichbar mit einem 
konservativen Tracer (Br-). Die Mobilität in höher ionisiertem Wasser ist eingeschränkt, 
wobei der Rückhalt im Sand vergleichsweise höher ist als in Glaskügelchen. Die 
experimentell erzielten Durchbruchskurven und Depositionsprofile entlang der 
durchströmten Bodensäulen können mit numerischen Methoden nachvollzogen werden. 
In der Arbeit von Wang (2009) ist gezeigt, dass die Mobilität von C60 Aggregaten in 
Quarzsand unter folgenden Randbedingungen abnimmt: 
 zunehmende Korngröße des porösen Mediums 
 zunehmende Elektrolytkonzentration 
 zunehmende Ionenvalenz des Elektrolyts 
 
Die Remobilisierung der Fullerenaggregate gelingt auch hier nur unter Zugabe von 
Wasser mit einem hohen pH-Wert (pH = 12). Unter Zugabe von Humin- und 
Fulvinsäuren reduziert sich die Deposition der Fullerenaggregate erheblich. 
Der Transport von Kohlenstoff-Nanoröhrchen (Carbon nanotubes [CNT]) durch 
Quarzsand erfolgt trotz deren Länge in ausgeprägtem Maße. In Versuchen mit 
mehrwandigen Kohlenstoff-Nanoröhrchen (multi-walled carbon nanotubes [MWNT]) 
zeigen diese eine vergleichbare bzw. höhere Mobilität als C60 Aggregate. Mit der 
Filtrationstheorie kann die Deposition allerdings nicht nachvollzogen werden. Es wird 
davon ausgegangen, dass neben den physiko-chemischen Wechselwirkungen auch 
Siebung eine wesentliche Rolle beim Transport der Röhrchen spielt (Wang 2009). Zu 
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 ähnlichen Ergebnissen kommen Jaisi et al. (2008), die Transportversuche mit 
funktionalisierten, einwandigen Kohlenstoff-Nanoröhrchen (single-walled carbon 
nanotubes [SWNT]) durch Quarzsand ausgewertet haben. Demzufolge ist die Mobilität 
bei geringen Ionenstärken des Fluids relativ hoch und wird maßgeblich durch Siebung 
kontrolliert. Bei höheren Ionenstärken nimmt die Deposition zu was mit der Zunahme 
der physiko-chemischen Filtration in Verbindung gebracht wird. Die Remobilisierung 
von SWNT nach Deposition aufgrund von hohen monovalenten 
Elektrolytkonzentrationen (KCl) wird mit der Zugabe von Lösung mit geringer 
Konzentration erreicht. Bei Präsenz von bivalenten Elektrolyten (Ca2+) erfolgt 
allerdings auch unter Beisein von Huminsäuren keine Remobilisierung. Der Transport 
von SWNT in einem natürlichen Boden zeigt ebenfalls, dass zunehmende 
Elektrolytkonzentrationen bzw. die Zugabe von bivalenten Elektrolyten eine erhöhte 
Deposition bewirken (Jaisi und Elimelech 2009). Allerdings ist die assoziierte 
Sensitivität bezüglich der Ionenstärke weniger stark ausgeprägt als bei Fullerenen, was 
den steuernden Einfluss der Siebung auf den Transport nahelegt. 
Transportversuche mit TiO2-NP durch Bodensäulen zeigen, dass deren Mobilität in 
Abhängigkeit von Elektrolytkonzentration und Tongehalt variiert. Bei höheren 
Tongehalten und Ionenstärke des Porenfluids werden TiO2 Partikel bzw. Aggregate 
verstärkt zurück gehalten. Zudem zeigt sich, dass die Aggregatgröße nach der Passage 
durch die Bodensäule im Vergleich zur Ausgangsgröße signifikant ansteigt (Fang et al. 
2009). Guzman et al. (2006) zeigen, dass ein Großteil von TiO2-NP über einen großen 
pH Wertebereich (1-12) in porösen Medien transportiert wird. Nur im Bereich des 
isoelektrischen Punkts in dem die Partikel stark aggregieren, findet kaum Transport 
statt. Der isoelektrische Punkt bei Titandioxid liegt für Anatas und Rutil im Mittel bei 
pH = 5,9 (Kosmulski 2002). 
Bezüglich des Transports von Silber Nanopartikel (AgNP) durch poröse Medien ist 
bisher wenig publiziert. Sagee et al. (2012) berichten von hohen Mobilitäten von 
stabilisierten AgNP durch ein Gemisch verschiedener Kornfraktionen in Abhängigkeit 
von den Versuchsrandbedingungen. Demnach veringert sich die Mobilität mit 
abnehmender Korngröße. Bei Zugabe von Huminsäuren veringert sich die Deposition 
der AgNP und eine geringere Fließgeschwindigkeit resultiert in einem stärkeren 
Rückhalt. Darüber hinaus spielen die chemischen Wechselwirkungen bei den 
Retentionsmechanismen eine große Rolle. Tian et al. (2010) zeigen, dass die Retention 
von ebenfalls stabilisierte AgNP im sekundären Minimum erfolgt und diese bei 
hydrochemischen Veränderungen remobilisiert werden können, wenn das sekundäre 
Minimum nicht mehr existiert. Es zeigt sich zudem, dass im Boden enthaltene 
Metalloxide die Deposition von AgNP verstärken können. Die Anwendbarkeit der 
DLVO und Filtrationstheorie ist nicht unter allen Bedingungen gegeben. 
Der Transport von kolloidalen Stoffen in geklüfteten Medien ist vergleichsweise 
komplex. Dies trifft vor allem dann zu, wenn neben der Kluft eine Matrix mit hoher 
Porosität vorhanden ist. Oswald und Ibaraki (2001) geben folgende Einflussfaktoren auf 
den Kolloidtransport in geklüfteten porösen Medien: 
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  die Matrixporosität und der Prozess der Kolloidfiltration in Klüften sind 
maßgebliche Faktoren der Steuerung von Kolloidmigration, 
 die Filtration von Kolloiden in der porösen Matrix kann das Transportverhalten 
wesentlich beeinflussen, 
 die Matrixdiffusion sowie die Filtration in der Kluft kann die Migration der 
Kolloide erheblich reduzieren, 
 wenn die Matrixporosität hoch ist und die Kolloiden klein sind, sind die 
Charakteristiken der Matrix entscheidender für den Kolloidtransport als jene des 
Kluftsystems, da die Diffusion von der Kluft in die Matrix sowie die 
Rückdiffusion von der Matrix in die Kluft bei inversem Konzentrationsgradient 
den Transport wesentlich steuern, 
 der Kolloidtransport ist sehr sensitiv bezüglich Änderungen der Matrixporosität. 
 
Cumbie und McKay (1999) haben an Bodenproben gezeigt, dass die Diffusion von 
relativ kleinen Partikeln (Latex Mikrokügelchen, 0,05 – 0,1 µm) aus der Kluft in die 
Matrix ein wichtiger retardierender Prozess auch bei hohen Abstandsgeschwindigkeiten 
ist. Vilks et al. (1997) zeigen in Feldversuchen mit Silica-Kolloiden (20 nm) in einem 
geklüfteten Granit, dass Kolloidtransport unter den gegebenen Randbedingungen 
ähnlich zu dem gelöster Stoffe ist. Da Kolloide generell größer sind als die Moleküle 
gelöster Stoffe und damit deren Diffusion geringer ist, zeigen Kolloide durch den 
reziproken Zusammenhang zwischen Brown’scher Molekularbewegung und Taylor-
Dispersion häufig höhere Abstandsgeschwindigkeiten als gelöste Stoffe beim Transport 
im Grundwasser (Kessler und Hunt 1994, Toran und Palumbo 1992).  
Untersuchungen mit Mikrokügelchen (1 µm und 5 µm Durchmesser) in 
Karstgrundwasserleitern zeigen die Variabilität von Kolloiden in solchen heterogenen 
Systemen in Abhängigkeit von der Partikelgröße sowie des Fließregimes. Die 1µm 
Kügelchen werden unter geringen Abflussbedingungen schneller transportiert als der 
zum Vergleich eingesetzte konservative gelöste Stoff Uranin. Unter hohen 
Abflussgeschwindigkeiten werden die 1µm Kügelchen ähnlich wie Uranin transportiert. 
Der Wiedererhalt der 5 µm Mikrokügelchen war vergleichsweise gering (Göppert und 
Goldscheider 2008). 
Numerische Untersuchungen von Ibaraki und Sudicky (1995a) kommen zu dem 
Schluss, dass in geklüfteten porösen Medien Transport aufgrund von Sorption von 
Schadstoffen an mobile Kolloide zu einer signifikant verstärkten Schadstoffmigration 
führt, wenn die Sorption an die Kolloide ein langsam-kinetischer Prozess ist. Der durch 
Kolloide erzeugte Schadstofftransport kann ein wichtiger Faktor bei der Verteilung von 
Schadstoffen in einem Kluftnetzwerk sein. Die Schadstofffahnen, die dadurch 
entstehen, sind höchst irregulär. Die Vorhersage über diese Verteilung ist zudem 
vergleichsweise unsicher, da wichtige Parameter wie Kluftöffnungsweite, Koeffizienten 
bezüglich der Kolloidfiltration oder Netzwerkkonnektivität zumeist nicht bekannt sind.  
In variabel gesättigten Medien ist der Kolloidtransport im Vergleich zu 
wassergesättigten Bedingungen weitaus komplexer. Die Anwesenheit von Luft und die 
damit verbundene Wasser/Luft-Grenzfläche bedingt weitere retardierende 
Mechanismen. Eingefangene Luftblasen können NP an der Oberfläche binden 
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 (interfacial adsorption) oder Porenkanäle verkleinern, die somit für den Partikeltranport 
nicht mehr zur Verfügung stehen (film straining) (Chen und Kibbey 2008). Neben den 
Transportprozessen, die in gesättigten porösen Medien ablaufen, ist eine Vielzahl 
weiterer Einflussfaktoren zu beachten. Wasserabstoßende bzw. wasserbindende 
Kolloide verhalten sich zum Beispiel unterschiedlich bezüglich der Adsorption an der 
Luft/Wasser-Grenzfläche (Wan und Wilson 1994, Schäfer et al. 1998, Lazouskaya et al. 
2006). Auch elektrostatische Wechselwirkungen an der Luft/Wasser-Grenzfläche und 
die Form von Kolloiden sind relevant für den Kolloidtransport (Saiers und Lenhart 
2003, Torzaban et al. 2006, Wan und Tokunaga 2002). Die Grenzfläche zwischen 
Wasser-Luft-Feststoff wird als mindestens genauso effektiv in Bezug auf die 
retardierende Wirkung eingeschätzt, wie die Luft/Wasser-Grenzfläche (Gao et al. 2004, 
Zevi et al. 2006, Crist et al. 2005) und experimentelle Ergebnisse legen nahe, dass 
dieser Prozess durch die klassischen Anhaftungstheorien falsch eingeschätzt wird 
(Gargiulo et al. 2007a, Gargiulo et al. 2007b). Zusätzlich ergeben sich noch 
Transporteffekte durch instationäre Fließbedingungen und Hystereseeffekte im 
Zusammenhang mit Wassergehalt und Saugspannung bei der Aufsättigung bzw. 
Entwässerung von Böden (Saiers und Lenhart 2003, Keller und Sirivithayapakorn 
2004). Die meisten Studien bezüglich Kolloidaltransport unter variabel gesättigten 
Bedingungen sind auf natürliche Partikel bezogen und nur wenige Informationen sind 
über SNP verfügbar. Darüber hinaus berücksichtigen die meisten Studien nur stationäre 
hydraulische Bedingungen. Forschungsbedarf wird auch im Zusammenhang mit der 
Verteilung von retardierten NP entlang des Transportweges und unter 
Freilandbedingungen gesehen (Chen und Kibbey 2008).  
Kolloide bzw. mobilen NP können auch als Trägermaterialen für anthropogene 
Schadstoffe fungieren und so einen vergleichsweise schnellen Transport auch von 
sorptiven Schadstoffen bewirken (z.B. Utsunomiya et al. 2009, Bold et al. 2003). 
Corapcioglu und Jiang (1993) beschreiben solch einen Transport numerisch, in dem der 
Grundwasserleiter in ein Dreiphasen-System aufgeteilt ist: wässrige Phase, mobile 
Trägerphase und stationäre Festphase. Dieser sogenannter Co-Transport kann erhöhte 
Schadstoffkonzentrationen im Grundwasser verursachen. Während die Sorption von 
ausgewählten Chemikalien an Partikel als Forschungsthema erkannt wurde (Peng et al. 
2003, Lu et al. 2005, Cheng et al. 2005, Chen et al. 2007, Cho et al. 2008), ist der Co-
Transport durch SNP weitgehend unerforscht. Ein wesentlicher Anteil der NP wird von 
der Bodenmatrix retardiert. Dieser Vorgang führt u.a. zur Entstehung von neuen 
biogeochemischen Grenzflächen, die wiederum die Retention von Umweltchemikalien 
in Böden grundsätzlich beeinflussen können. Auch über diese Deposition von NP im 
Boden ist bisher sehr wenig verstanden. 
 
2.2. Toxizität von synthetischen Nanopartikel 
Die Toxizität von Partikeln im Nanoskalenbereich und SNP ist aus 
arbeitsschutztechnischer Sicht ein zunehmend wichtiges Forschungsfeld. 
Dementsprechend umfangreich ist die wissenschaftliche Literatur. Die folgende 
Zusammenfassung unterstreicht die Wichtigkeit der Erforschung der Mobilität von SNP 
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 im Untergrund und beruht weitgehend auf dem Bericht „Health Effects of 
Nanoparticles“ des „Institute de recherche Robert-Sauvé en santé et en sécurité du 
travail (IRSST)“ (Ostiguy et al. 2008), der den Wissensstand bis Mitte des Jahres 2007 
wiedergibt. Die in diesem Bericht aufgeführten Zitationen sind in dieser Arbeit - wenn 
relevant - aufgeführt, um die Vielzahl der Untersuchungen zu veranschaulichen und ein 
möglichst breites Bild der Forschungslandschaft wiederzugeben. Darüber hinaus ist 
auch neuere Literatur einbezogen. Der detaillierten Betrachtung der Toxizität 
vorangestellt ist die allgemeine Feststellung, dass es Anzeichen gibt, dass einige der 
SNP potentiell gesundheitsschädliche Wirkungen auf den menschlichen Körper haben. 
Die einzigartigen Eigenschaften von SNP resultieren aus ihrer geringen Größe. Durch 
die geringe Größe ergibt sich eine hohe spezifische Oberfläche und eine damit 
verbundene hohe freie Gibb’sche Energie. Dies bedeutet, dass die chemische Reaktivität 
bei abnehmender Partikelgröße stark ansteigt. Zum Beispiel steigt die 
Oberflächenenergie von Wasser um einen Faktor von 1 Millionen, wenn die 
Tropfengröße von einem Millimeter auf einen Nanometer reduziert wird (Zhao und 
Nalwa 2007). Das Verhalten von NP in biologischen Systemen und die Auswirkung auf 
lebende Organismen resultiert aus der hohen Reaktivität aufgrund der hohen freien 
Energie. Die Ergebnisse von Untersuchungen bezüglich toxikologischer Risiken von 
NP haben zu Überlegungen geführt, für diese Stoffe die klassische Risikobewertung zu 
überdenken, die auf dem Verhältnis von Dosis zu Reaktion beruht, wobei die Dosis in 
einer Masse oder einer Konzentration anzugeben ist. Untersuchungen zeigen, dass auf 
der Nanoebene weitere Eigenschaften bei der Beurteilung von Toxikologie einbezogen 
werden müssen. Genannt werden in diesem Zusammenhang spezifische Oberfläche, 
Oberflächenmodifikationen, Teilchenanzahl, Oberflächeneigenschaften, Konzentration, 
Strukturen und Dimensionen. Im Gegensatz zu toxikologischen Studien mit größeren 
Partikeln muss bei NP beachtet werden, dass die initiale Dosis eine gewisse 
Unsicherheit beinhaltet, da Agglomerationen während der Exposition stattfinden 
können, die wiederum einen Einfluss auf die toxikologischen Eigenschaften haben. Die 
biologische Versuchsumgebung kann sehr sensitiv auf solche Veränderungen reagieren, 
was die Interpretation toxikologischer Experimente deutlich erschwert. 
Die Aufnahme von NP in den menschlichen Körper kann grundsätzlich durch 
Einatmen, Verschlucken oder durch den Transport über die Haut erfolgen (Wiesner et 
al. 2006). Anhand der Ergebnisse von Forschung bezüglich der grundsätzlichen, 
gesundheitlichen Auswirkungen von SNP auf den menschlichen Körper wird 
nachfolgenden der Stand der Forschung dargelegt.  
Die inhalative Aufnahme von NP und die damit verbundene Adsorption in den 
verschiedenen Regionen des menschlichen Körpers variiert stark mit der Partikelgröße. 
Kleinste Nanopartikel (1 nm) werden nahezu zu 100 % in der Nase, Pharynx und den 
Bronchien adsorbiert. Partikel dieser Größe erreichen die Alveolen nicht. Partikel mit 5 
nm werden vorzugsweise in der Lunge abgesetzt. Partikel mit Durchmesser von 20 nm 
werden dagegen zu mehr als 50 % in den Alveolen abgesetzt (Witschger und Fabriès 
2005). Die Menge der in den Atemwegen abgesetzten Partikel ist zudem bei Personen 
mit vorheriger Lungenerkrankung deutlich höher als bei gesunden Menschen (US EPA 
2005, Maynard und Kuempel 2005). Die Verlagerung der unlöslichen Partikel aus den 
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 Alveolen geschieht über Makrophagen, die die Partikel aufnehmen und diese mukoziliär 
aus dem Organ entfernt werden. Dieser Prozess scheint für sehr kleine Partikel (< 70 
nm) nicht effizient zu sein (Bergeron und Archambault 2005), was zu einer 
Anreicherung der Partikel in den Alveolen führen kann und dies wiederum zu einer 
verstärkten Interaktion zwischen den Partikeln und Zellen führt. Sehr kleine Partikel 
können auch in das Zellegewebe eindringen und das Lungeninterstitium und die 
Lymphknoten erreichen (Ferin et al. 1992, Oberdörster et al. 1992, Borm 2003, Borm et 
al. 2004). Für NP sind zwei weitere Adsorptionsmechanismen in Lebewesen bekannt. 
Zum einen können Partikel über das Blut in unterschiedliche Organe und zum anderen 
über die Axon in das zentrale Nervensystem gelangen (z.B. Oberdörster 2005, 
Oberdörster et al. 2004, Nemmar et al. 2002, Meiring et al. 2005, Qingnuan et al. 2002, 
Wang et al. 2004).  
Tierversuche haben gezeigt, dass Nanopartikel Lungenentzündung mit 
histopathologischen Veränderungen verursachen (krankhafte Veränderung von Gewebe) 
und Partikel in extrapulmonales Gewebe verlagert werden. Die Verlagerung von sehr 
feinen Partikeln in die Blutbahn kann die endotheliale Funktion beeinflussen und zu 
Thrombose und anderen Erkrankungen einschließlich der Koagulation von Blut führen 
(Elder et al. 2000, 2002, 2004, 2007, Nemmar et al. 2002, 2003, Kreyling et al. 2002). 
Epidemiologische Studien und Studien an Probanden bezüglich des menschlichen 
kardiovaskulären Systems haben direkte Effekte von inhalierten Partikeln auf das 
Herzkreislaufsystem mit Veränderungen des Herzrhythmus, der Arteriendurchmesser 
und der Plasmageschwindigkeit gezeigt (z. B. Seaton et al. 1995, Peters et al. 2001, 
Penttinen et al. 2001, Pekkamen et al. 2002). Klinische Laborstudien haben die 
Deposition von sehr feinen Partikeln im gesamten Lungenbereich und assoziierte 
Herzkreislaufbeschwerden gezeigt (z.B. Brown et al. 2002, Daigle et al. 2003, 
Pietropaoli et al. 2004). Weiterhin werden Partikel mit autoimmunen Reaktionen in 
Zusammenhang gebracht (Donaldson et al. 2006, Nel et al. 2006). Staub in der 
Dimension von Nanopartikeln gelangt hauptsächlich durch Inhalation in die Lunge und 
kann von dort z.B. über die Blutbahn in andere Organe gelangen und Schädigungen 
verursachen. 
Ostiguy et al. (2008) stellen fest, dass es für eine Menge von Situationen derzeit keine 
Informationen bezüglich der Toxizität von Partikeln gibt. Zudem sind die Informationen 
über die Toxizität unlöslicher Nanopartikel sehr begrenzt und erlauben nicht immer eine 
quantitative Risikoanalyse oder eine Übertragung auf den Menschen. Auch die Vielzahl 
der Produkte einzelner Partikelgruppen ist durch die Studien nicht abgedeckt. Zum 
Beispiel sind für Fullerene, die aus 28 bis 100 Kohlenstoffatomen bestehen können, fast 
ausschließlich Informationen für die Form mit 60 Kohlenstoffatomen (C60) verfügbar. 
Basierend auf der Studie von Ostiguy et al. (2008) lassen sich ohne Anspruch auf 
Vollständigkeit bezüglich der gesundheitlichen Auswirkungen für die einbezogenen 
SNP zusammenfassen: 
Fullerene 
Obwohl keine kanzerogene Effekte bei kutaner Verabreichung bei Mäusen beobachtet 
wurden, werden von mehreren toxischen Effekten bei Verschlucken und Injektion bei 
Ratten berichtet 
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  Bei Injektion in die Bauchhöhle von Mäusen wird die Fortpflanzung gestört, 
 Widersprüchliche Ergebnisse wurden bezüglich genotoxischer Tests an Zellen 
erlangt, 
 Die Zytotoxizität von C60 scheint durch Modifikationen der Oberfläche 
hervorgerufen zu werden, 
 Es gibt keine Informationen über inhalative Adsorption sowie über Daten 
bezüglich der Auswirkungen auf Menschen 
 
Kohlenstoffröhrchen - Carbon Nanotubes (CNT) 
Manche CNT sind ähnlich zu Asbest, und im Gegensatz zu anderen Nanopartikeln 
nimmt die Toxizität mit dem Grad der Agglomeration zu 
 Das in manchen CNT enthaltene Eisen kann, wenn es in übermäßigen Mengen 
auftritt, das Wachstum von neoplastischen Zellen beschleunigen, 
 Die Hypothese, dass durch die asbestähnliche Struktur Krebs verursacht wird 
scheint plausibel, wurde aber bisher nicht bestätigt. 
 
Anorganische Nanopartikel1 
Untersuchungen mit TiO2 in Sonnencreme zeigt keine Ablagerung außerhalb der Haut 
 In lädierter Haut besteht die Möglichkeit von Zytotoxizität durch kristalline 
Silber-Nanopartikel, 
 Die rasche Verlagerung von mehreren Arten von Nanopartikeln von der Lunge 
in den Blutkreislauf wurden in Tierversuchen beobachtet 
 
2.3. Umweltverhalten von synthetischen Silber-Nanopartikel 
Die meisten synthetischen AgNP haben Durchmesser kleiner als 20 nm und werden oft 
durch Reduzierung von gelöstem AgNO3 unter Verwendung von Reduktionsmitteln, die 
auch stabilisierend wirken, synthetisiert. Häufig eingesetzte Reduktionsmittel sind 
NaBH4 und Citrat, die negative Oberflächenladungen der Partikel über den in der 
Umwelt zumeist relevanten pH-Wert Bereich zwischen 3 und 10 ergeben (Tolaymat et 
al. 2010). Die meisten AgNP haben einen metallischen Ag Kern von variabler Größe 
und Form, und eine organische Hülle mit unterschiedlicher funktionalen Gruppen (Abb. 
2). Neben den organischen Stoffen werden auch Polymere, Polysaccharide, Tenside und 
anorganische Verbindungen, z.B. Ag2S oder AgCl zur Stabilisierung von AgNP 
eingesetzt. Diese Moleküle stellen elektrostatische, sterische und elektrosterische Kräfte 
zu Verfügung, die repulsiv wirken und so einer Aggregation entgegenstehen (Levard et 
al. 2012). 
1 Kohlenstoff, Kupfer und Kupferverbindungen (CuCl2⋅2H2O, CuO, CuO2, Cu(OH)2), Selen, 
Titandioxid (TiO2), Iridium-192, Zink, Ceroxid, Aluminiumoxid, Kobalt, Silber, SiO2, Chrom, 
Molybdän, Eisenoxide. 
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 AgNP können auf verschiedene Weise in die Umwelt eingetragen werden. 
Beispielsweise bei der Synthetisierung, der Verarbeitung und dem Gebrauch von 
Gegenständen mit integrierten AgNP oder während deren Recycling (Köhler et al. 
2008). Blaser et al. (2008) haben das Risiko der AgNP-Freisetzung aus Textilien und 
Kunststoffen in Süßwasser innerhalb der Europäischen Union auf 15% des gesamten 
freigesetzten Silbers beziffert. In derselben Studie wird davon ausgegangen, dass die 
Mehrzahl der in den Abwasserstrom gelangten AgNP im Klärschlamm partitioniert 
werden, und es wird darauf aufmerksam gemacht, dass in einigen Ländern der 
Klärschlamm in der Landwirtschaft als Düngemittel eingesetzt wird (Nicholson et al. 
2003). Von solchen Modellstudien abgesehen, existieren allerdings kaum 
experimentelle Daten über das Partitionierungsverhalten von AgNP in der Umwelt 
(Fabrega et al. 2011). Dennoch gibt es Untersuchungen, die die Akkumulation von 
AgNP aus Konsumprodukten in Oberflächengewässern belegen (Benn und Westerhoff 
2008, Kaegi 2008). Berechnungen mit probabilistischen Modellen ergeben 
Konzentrationsbereiche von AgNP in Oberflächengewässer von 0.5-2 ng/L, 32-111 
ng/L im Abstrom von Kläranlagen und 1.3-4.4 mg/kg in Klärschlamm (Gottschalk et al. 
2009, Mueller und Novack 2008). Auch hier fehlen experimentelle Daten, um diese 
Modellrechnungen zu validieren. Die Mechanismen der Toxizität von AgNP sind nur 
schlecht verstanden, obwohl es klar zu sein scheint, dass in einigen Fällen die 
Eigenschaften, die aus der Nanoskalierung resultieren für die Bioverfügbarkeit und 
Toxizität entscheidend sind (Fabrega et al. 2011). 
 
 
Abb. 2: Typische AgNP Struktur mit Ag-Kern und anorganischer oder organischer 
Hülle. Die Pfeile repräsentieren mögliche Reaktionen, die zwischen Kern oder Hülle 
mit der Umwelt stattfinden können (Reprinted with permission from Levard et al.: 
Environmental transformations of silver nanoparticles: impact on stability and 
toxicity. Environmental Science & Technology, 46(13): 6900-6914. Copyright (2012) 
American Chemical Society.).   
 
Quadros et al. (2010) diskutieren in ihrem Übersichtsartikel den Stand der Forschung 
hinsichtlich der atmosphärischen Verbreitung und die damit einhergehenden 
potentiellen Expositionsszenarien von AgNP, um die Gefährdung durch inhalative 
Aufnahme abzuschätzen. Dabei werden die Parameter Partikelgröße, chemische 
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 Zusammensetzung, Kristallstruktur, spezifische Oberfläche und die Freisetzungsrate 
von Ag-Ionen als wichtige Variablen bezüglich der Ermittlung der Toxizität 
eingeschätzt. Durch den Gebrauch von Konsumprodukten, die Ag-Nanomaterialien 
enthalten, werden schätzungsweise 14 % der Partikel in die Atmosphäre abgegeben. 
Dies geschieht beispielsweise durch Sprays oder durch Dispersion von pulverförmigen 
AgNP. Die Autoren weisen darauf hin, dass grundsätzliche Unsicherheiten hinsichtlich 
der atmosphärischen Verbreitung von AgNP in der Umwelt, deren kurz- und 
langfristigen Auswirkungen auf die menschliche Gesundheit sowie deren spezifischen  
physikalischen und chemischen Eigenschaften bestehen, die für die negativen 
Auswirkungen verantwortlich sind. 
AgNP unterliegen bei Umweltbedingungen einer Vielzahl von 
Transformationsprozessen, beispielsweise Aggregation, Oxidation, Ausfällung von 
Sekundärphasen oder Sorption von anorganischen und organischen Spezien. Es ist 
bekannt, dass metallisches Ag thermodynamisch unter den meisten 
Umweltbedingungen nicht stabil ist, und es beispielsweise oxidiert oder mit Liganden 
reagiert. Ag reagiert bevorzugt mit Sulfiden, Chloriden und organischer Materie. 
Aufgrund der geringen Partikelgröße kann davon ausgegangen werden, dass die 
Korrosionskinetik von AgNP vergleichsweise schnell abläuft. Die bekannten Vertreter, 
die zur Korrosion von Ag führen, sind in der Umwelt allgegenwärtig, sodass 
Transformationsprozesse die Oberflächeneigenschaften von AgNP beeinflussen und 
damit auch deren Transport, Reaktivität und Toxizität im Boden und in aquatischen 
Systemen. Allerdings ist die Messung von umweltbedingten Transformationsprozessen 
von AgNP schwierig. Auch wenn eine Reihe von Messmethoden zur Bestimmung von 
Partikelgrößen zur Verfügung stehen (dynamische Lichtstreuung, 
Transmissionselektronenmikroskopie, Fluss-Feldfluss Fraktionierung etc), haben diese 
anlagenbedingte Einschränkungen, sodass oft mehrere Messmethoden eingesetzt 
werden müssen, um Messfehler zu minimieren  (Levard et al. 2012).   
Das Aggregationsverhalten von AgNP hängt, wie auch bei anderen Suspensionen, 
sowohl von der Elektrolytkonzentration der wässrigen Lösung als auch von der Valenz 
der vorherrschenden Ionen ab. Li et al. (2010) haben für reine AgNP kritische 
Koagulationskonzentrationen bei monovalenten Ionen von > 10 mM und für bivalente 
Ionen von > 1 mM experimentell bestimmt. Die Ionenstärke von aquatischen Systemen 
liegt im Falle von Süßwasser zwischen 1 und 10 mM, bei zumeist vorherrschenden 
bivalenten Ionen, was bei nicht beschichteten AgNP zur schnellen Aggregation führen 
wird. Dieser Wertebereich und die daraus resultierenden Konsequenzen hinsichtlich des 
Aggregationsverhaltens von AgNP ist auch auf viele Grundwässer übertragbar, obwohl 
in geklüfteten Sandsteinen durchaus auch geringere Ionenstärken vorhanden sein 
können, was demnach mit einer reduzierten Aggregation verbunden sein wird.  
Die Stabilität von AgNP Suspensionen ist stark davon abhängig welche Kräfte repulsiv 
wirken. Sterische Abstoßung wirkt einer Aggregation effektiv entgegen und wird 
beispielsweise durch Polymere verursacht (Hotze et al. 2010). Eine reversible 
Aggregation bzw. Disaggregation kann in natürlichen Gewässern durch sterische 
Abstoßung durch die Anlagerung von Huminsäuren an NP-Oberflächen verursacht 
werden (Fabrega et al. 2009, Delay et al. 2011, Chinnapongse et al. 2011, Cumberland 
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 und Lead 2009). Dabei spielt das Molekulargewicht der an der NP adsorbierten 
Verbindung offenbar eine große Rolle für das Aggregationsverhalten. So haben 
Fulvosäuren, die vergleichsweise geringe Molekulargewichte besitzen, nur einen 
geringen Effekt auf das Aggregationsverhalten. Dagegen haben Polymere mit hohem 
Molekulargewicht eine hohe stabilisierende Wirkung auf AgNP Suspensionen (Kvitek 
et al. 2008). Zusätzlich zur sterischen Abstoßung können an Polymere assoziierte 
Ladungsträger einen zusätzlichen stabilisierenden Effekt, die sogenannte 
elektrosterische Abstoßung, bieten. Deshalb werden Polyelektrolyte oft zur 
Stabilisierung von NP-Suspensionen eingesetzt (Levard et al. 2012).  
Aus thermodynamischen Gesichtspunkten ist die Transformation von AgNP in 
aquatischen Systemen zu Ag2S und AgCl am wahrscheinlichsten. Die Speziierung von 
Ag wird durch die Eh-pH Bedingungen sowie durch den Lösungsinhalt der aquatischen 
Phase gesteuert. Neben Ag2S und AgCl ist demnach in Süßwasser das Auftreten von 
Ag0 möglich (Biomasse, organische Materie und Tonminerale sind bei diesen Angaben 
nicht berücksichtigt). Dabei spielen die Redox-Bedingungen eine größere Rolle als der 
pH-Wert (Levard et al. 2012). In Kläranlagen ist die Transformation von AgNP in Ag2S 
und deren überwiegende Sorption an der verfügbaren Biomasse in einer Testanlage 
demonstriert worden, wobei auch im Auslauf der Testanlage Ag2S nachweisbar war 
(Kaegi et al. 2011).   
Oxidationsreaktionen von Ag sind thermodynamisch von geringen Partikelgrößen 
positiv beeinflusst. Die freie Standardenthalpie ist invers proportional zum 
Partikelradius (Levard et al. 2012): 
p
p r
rG 5,5725.11)(0298 −−=∆  (1) 
 
∆G0298  freie Standardenthalpie [kJ/mol] 
rp  Partikelradius [nm] 
 
Unter Sauerstoffzufuhr und bei geringen Konzentrationen von S2- und Cl- 
(atmosphärische Bedingungen) bildet sich eine Ag2O Schicht auf AgNP. Diese 
Oxidschicht kann unter aquatischen Bedingungen gelöst werden und Ag+-Ionen 
freisetzen. Die Lösung von Ag+-Ionen nimmt bei abnehmenden pH-Werten zu (Elzey 
und Grassian 2010).  
2Ag(s) + ½O2(aq) + 2H+(aq) <-> 2Ag+(aq) + H2O(l) 
 
Die Lösung ist dabei stark vom Partikelradius abhängig und ist höher für 
vergleichsweise geringe Partikelgrößen (Ho et al. 2010). Durch die partielle Oxidation, 
Lösung und anschließende Ausfällung von Silberverbindungen können sogenannte 
„nanobridges“ zwischen einzelnen AgNP entstehen (Abb. 3). Solche Strukturen sind für 
Ag2S (Levard et al. 2011) und AgCl (Li et al. 2010, El Badawy et al. 2010) 
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 nachgewiesen, obwohl ihre Relevanz für Umweltbedingungen noch diskutiert wird 
(Levard et al. 2012).  
Die Umweltauswirkungen von AgNP sind seit einigen Jahren Forschungsthema in 
unterschiedlichen Disziplinen und entsprechende Übersichtsartikel sind publiziert. 
Panyala et al. (2008) fassen den Stand der Forschung bezüglich der Ökotoxikologie und 
den Auswirkungen auf die menschliche Gesundheit zusammen. Die Autoren kommen 
zum Schluss, dass AgNP unakzeptable Auswirkungen auf die menschliche Gesundheit 
und die Umwelt haben. So verursacht die chronische Belastung mit AgNP negative 
Auswirkungen auf Haut und Augen. Gelöstes Ag kann darüber hinaus weitere toxische 
Effekte erzeugen (Leber- und Nierenschäden, Schäden im Atmungs- und 
Verdauungstrakt). 
Marambio-Jones und Hoek (2010) fassen die antibakteriellen Effekte und Mechanismen 
von AgNP zusammen und ziehen daraus Rückschlüsse auf die potentielle Toxizität auf 
höhere Organismen. Die Autoren weisen darauf hin, dass es Hinweise darauf gibt, dass 
AgNP Zellmembrane direkt schädigen können, und sie ihre bakterizide Wirkung 
überwiegend über die Freisetzung von Ag-Ionen zur Geltung bringen, was gefolgt wird 
von einer erhöhten Membrandurchlässigkeit, Verlust von Zellinhalt und Störung der 
DNA-Replikation. Eukaryoten können prinzipiell durch die beschriebenen 
Mechanismen geschädigt werden, wobei eine wachsende Anzahl von Studien diese 
Annahme unterstützen. Es wird bemängelt, dass wenige der einbezogenen Studien die 
Stabilität der untersuchten AgNP angemessenen charakterisieren, obwohl die 
Partikelstabilität die Bioverfügbarkeit beeinflusst. Keine der bei dem Übersichtsartikel 
einbezogenen  Studien zeigen definitiv negative Auswirkungen auf die Umwelt oder die 
menschliche Gesundheit von Produkten, die AgNP enthalten. 
 
 
Abb. 3: TEM Aufnahme von teilweise sulfidisierten AgNP und der damit assoziierten Struktur 
(links) und eine Detailaufnahme einer „nanobridge“ (rechts). PVP: Organischer Hüllstoff, der die 
Aggregation der AgNP hemmt. (Reprinted with permission from Levard et al.: Sulfidation 
Processes of PVP-Coated Silver Nanoparticles in Aqueous Solution: Impact on Dissolution Rate. 
Environmental Science & Technology, 45 (12): 5260−5266. Copyright (2011) American Chemical 
Society.). 
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 3. Stoff- und Partikeltransport in porösen und geklüfteten 
Medien 
3.1. Advektion, Dispersion und Diffusion 
3.1.1. Advektion 
Die Grundwasserströmung bzw. der advektive Transport im Grundwasser erfolgt 
aufgrund eines Gefälles im hydrostatischen Potentialfeld. Die Energiegleichung 
(Bernoulli-Gleichung) für eine stationäre, inkompressible und reibungsfreie Strömung 
kann aus der Euler’schen Bewegungsgleichung hergeleitet werden und setzt sich 
zusammen aus der Druckhöhe, der Geschwindigkeitshöhe und der geodätischen Höhe: 
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g Erdbeschleunigung [LT-2] 
p Druck [LT-1] 
ρ Fluiddichte [-] 
v Geschwindigkeit [LT-1] 
z geodätische Höhe [L] 
 
Davon unterschieden wird der konvektive Transport, der auf Dichteunterschiede des 
Fluids zurück zu führen ist. Der advektive Transport erfolgt mit der lokalen 
Bahngeschwindigkeit des Grundwassers im Porenraum bzw. in der Kluft. Bezogen auf 
den Untersuchungsmaßstab, werden die lokalen Bahngeschwindigkeiten in der 
Abstandsgeschwindigkeit va zwischen zwei Punkten gemittelt. Die mittlere 
Abstandsgeschwindigkeit im Porenraum wird durch das DARCY-Gesetz beschrieben: 
e
f
a n
ik
v
⋅
=  (3) 
 
 
va mittlere Abstandsgeschwindigkeit [LT-1] 
kf hydraulischer Durchlässigkeitsbeiwert [LT-1] 
i hydraulischer Gradient [-] 
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 ne effektive Porosität [-] 
 
Die Strömung eines Fluids durch eine Einzelkluft wird durch die Navier-Stokes 
Gleichung beschrieben. In der stationären Form lautet die Gleichung (z.B. Koyama et 
al. 2008): 
puuu ∇−∇=∇ 2)( ηρ  (4) 
 
 
ρ Dichte [ML-3] 
u Vektor der Fließgeschwindigkeit [LT-1] 
η dynamische Viskosität [L-1MT-1] 
p Fluiddruck [ML-1T-2] 
 
Unter der üblichen Annahme, dass die trägen Kräfte des Fluids vergleichsweise gering 
und damit vernachlässigbar gegenüber den viskosen Kräften sind, vereinfacht sich die 
Navier-Stokes Gleichung zur Stokes Gleichung (z.B. Yeo und Ge 2005). 
pu ∇−∇= 20 η  (5) 
 
Wird ein einheitlicher Druckgradient zwischen zwei parallelen, glatten Platten 
angenommen, wird die Geschwindigkeit senkrecht zu den Platten vernachlässigbar, 
wobei die Scherkräfte parallel zu den Platten dominieren. Wird daraufhin das zwei-
dimensionale Fließfeld auf eine Dimension reduziert, und zusätzlich eine planare 
Symmetrieachse der Kluft und eine im Vergleich zur Kluftöffnungsweite geringe 
Varianz vorausgesetzt, ergibt sich das „cubic law“ mit einem parabolischen 
Strömungsprofil über die Kluftbreite b: 
pWbgQ ∇= 3
12υ
 (6) 
 
 
Q Volumenstrom [L3T-1] 
g Erdbeschleunigung [LT-2] 
ν kinematische Viskosität [L2T-1] 
b mittlere hydraulische Kluftöffnungsweite [L] 
W Kluftbreite [L] 
∇ p Druckgradient [-] 
 
Der Term T = gb³/12ν wird auch als Klufttransmissivität bezeichnet (z.B. Nicholl et al. 
1999). Trotz der vereinfachten Darstellung der in der Realität rauen Kluftflächen mit 
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 variierenden Kluftöffnungsweiten auf planparallele, glatte Platten, kann das Gesetz 
makroskopisch als gültig angesehen werden, wenn eine geeignete mittlere 
Kluftöffnungsweite bekannt ist, und der Anteil der Kontaktfläche zur Gesamtfläche der 
Kluftwandung nicht zu hoch ist (Ge 1997, Tsang und Witherspoon 1981, Guimerà und 
Carrera 2000, Witthüser 2000). Die geeignete hydraulische Kluftöffnungsweite 
entspricht oftmals nicht der messbaren Kluftöffnungsweite, sondern kann z.B. aus 
experimentellen Strömungsdaten mit Hilfe der Gleichung (6) ermittelt werden. Die 
Anwendung von Gleichung (6) mit gemessen Kluftöffnungsweiten ist in der 
Vergangenheit teilweise misslungen (Witherspoon et al. 1980, Nicholl et al. 1999). Dies 
wird auf den Effekt der Kluftrauhigkeit und der Variation der Kluftöffnungsweite auf 
das Fließfeld zurückgeführt. Kluftrauhigkeit führt im Allgemeinen zu einer 
Energiereduktion entlang des Fließfelds und die beobachteten Fließraten sind gegenüber 
den durch Gleichung (6) berechneten reduziert; d.h. Gleichung (6) überschätzt den 
tatsächlich messbaren Fluss (Konzuk und Kueper 2004). Dabei ist ein zentrales Problem 
die Messung der Kluftöffnungsweite, dass bis heute nicht abschließend diskutiert ist 
(Berkowitz 2002). Zudem führt Kluftrauhigkeit in Bereichen mit größerer 
Öffnungsweite zu tortuosen Fließwegen. Abweichungen vom idealen parabolischen 
Strömungsprofil sind von Bereichen mit konvergierenden bzw. divergierenden 
Kluftflächen oder in Regionen mit unterschiedlichen Strömungsbeschleunigungen 
berichtet worden (Brown et al. 1995, Brush und Thomson 2003). Bei hohen Werten für 
Kluftrauhigkeit, Kluftöffnungsweite und hydraulischem Gradient können die 
Trägheitskräfte signifikant ansteigen und das interne Fließfeld einer Kluft beeinflussen 
(Brush und Thomson 2003). 
Ob eine Wasserströmung in einer Einzelkluft laminar oder turbulent ist, lässt sich mit 
der dimensionslosen Reynolds-Zahl ermitteln, welche die Trägheitskräfte mit den 
Zähigkeitskräften ins Verhältnis setzt (z.B. Brush und Thomson 2003, Koyama et al. 
2008): 
W
Qf
⋅
⋅
=
η
ρ
Re  (7) 
 
Für glatte, planparallele Platten liegt die kritische Reynolds-Zahl, bei der die Strömung 
von laminar nach turbulent wechselt bei 1200 (z.B. Louis 1969). Unter natürlichen 
Bedingungen mit variierenden Öffnungsweiten und Rauhigkeiten liegt der kritische 
Wert wohl deutlich niedriger. Qian et al. (2005) geben kritische Werte zwischen 333 
und 1413. Noch geringere Werte für die kritische Reynolds-Zahl werden von 
Zimmerman und Yeo (2000) und Oron und Berkowitz (1998) mit 15 bzw. 10 
angegeben. Brush und Thomson (2003) geben für extreme Bedingungen bezüglich 
Rauhigkeit, Öffnungsweite und hydraulischem Gradient einen Grenzwert von 1 an.  
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 3.1.2. Dispersion 
Die Dispersion wird zumeist als hydrodynamische Dispersion beschrieben, die neben 
der mechanischen Dispersion auch die molekulare Diffusion mit erfasst. Beide Prozesse 
können in der Regel kaum getrennt voneinander berücksichtigt werden und werden 
daher zu einem Term zusammengefasst.  
mall DvD +⋅= α  (8) 
 
 
Dl longitudinaler hydrodynamischer Dispersionskoeffizient [L2T-1] 
αl longitudinale Dispersivität (Dispersionslänge) [L] 
Dm molekularer Diffusionskoeffizient [L²T-1] 
 
Während die molekulare Diffusion aufgrund eines Konzentrationsgradienten zustande 
kommt und auf der Brown’schen Molekularbewegung beruht und somit unabhängig 
von der Grundwasserfließrichtung ist (siehe 3.1.3), ist die mechanische Dispersion die 
Folge von Geschwindigkeitsvariationen im Poren- oder Kluftraum und von der 
Grundwasserfließrichtung abhängig. Welcher der beiden Prozesse dominiert und zu 
einer Vermischung führt, hängt vom betrachteten Skalenbereich ab. Bei einer 
mikroskopischer Betrachtung führt beispielweise ein parabolisches 
Geschwindigkeitsprofil innerhalb einer Kluft oder eines Porenkanals zu einer 
Vermischung der Konzentration (Taylor-Dispersion) (Taylor 1953). Innerhalb einer 
Kluft ist die Beschreibung der Dispersion als Fick’scher Prozess erst ab einer kritischen 
Eintrittslänge möglich, ab der Konzentrationsunterschiede normal zur 
Ausbreitungsrichtung diffusiv ausgeglichen sind (Kessler und Hunt 1994, Witthüser 
2000). Die kritische Eintrittlänge berechnet sich aus der Beziehung (z.B. Reno et al. 
2006) 
mD
bvLe 2
26
π
⋅⋅
>  (9) 
 
v Fließgeschwindigkeit [LT-1] 
 
Nach Aris (1956) kann der longitudinale Dispersionskoeffizient nach der kritischen 
Eintrittslänge wie folgt berechnet werden: 

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 Die Taylor-Aris Transporttheorie geht davon aus, dass gelöste Moleküle durch ihre 
vergleichsweise hohe Brown’sche Diffusion den gesamten Raum in einer Kluft 
erreichen können. Bei Kolloiden ist das nicht der Fall, da durch ihre Größe (size 
exclusion) oder durch Grenzflächenphänomene und die damit verbundenen repulsiven 
Kräfte (charge exclusion) Bereiche nahe der Kluftwandungen nicht erreicht werden 
können (Abb. 4). Aufgrund des parabolischen Strömungsprofils innerhalb einer Kluft, 
erfahren Kolloide demnach eine höhere mittlere Fließgeschwindigkeit als gelöste Stoffe, 
wodurch die vergleichsweise hohen Dispersionskoeffizienten erklärbar sind. Nach 
Kessler und Hunt (1994) besitzt die Taylor-Aris Transporttheorie Gültigkeit für 
Kolloide, solange sie viel kleiner sind als die Kluftöffnungsweite und sie nicht 
interagieren. Bei Kolloiden, deren Größe im Bereich der Kluftöffnungsweiten liegen, 
kommt es zu einem Siebeffekt (pore exclusion).  
 
 
Abb. 4: Schematische Darstellung des “size exclusion”-Effekts beim Transport eines 
Kolloids durch eine planparallele Einzelkluft mit Darstellung des parabolischen 
Strömungsprofils über die Kluftbreite b, das für den Transport von gelösten Stoffe 
zur Verfügung steht (nach Zheng et al. 2009).  
 
Aus dem Bereich der hydrodynamischen Chromatographie ist bekannt, dass der 
Unterschied zwischen der mittleren Geschwindigkeit von gelösten Stoffen und 
Kolloiden mit dem Verhältnis von Kolloidradius zu Kluftöffnungsweite zunimmt 
(Zheng et al. 2009, Small 1974). Andere Autoren zeigen, dass die Taylor-Aris 
Transportheorie bei reaktiven gelösten Stoffen aufgrund der Wechselwirkungen 
zwischen Kolloid und Kluftwandung nicht anwendbar ist (z.B. Shapiro und Brenner 
1987, Berkowitz und Zhou 1996). James und Chrysikopoulos (2003) haben 
mathematische Formulierungen für die effektive Geschwindigkeit und den effektiven 
Dispersionskoeffizient für ein sphärisches Kolloid mit endlicher Größe in einer 
wassergesättigten Einzelkuft entwickelt: 

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veff Effektive Geschwindigkeit [LT-1] 
v Mittlere Fließgeschwindigkeit 
dP Partikeldurchmesser [L] 
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Deff Effektiver Dispersionskoeffizient [L²T-1] 
Zheng et al. (2009) zeigen, dass die Unterschiede zwischen dem effektiven 
Diffusionskoeffizient nach James und Chrysikopoulos (2003) und der Taylor-Aris 
Transporttheorie ab einer Kluftöffnungsweite von 150 µm vernachlässigbar ist. Generell 
nehmen die Unterschiede mit abnehmender Kluftöffnungsweite bzw. steigender 
Kolloidgröße zu. Für Partikel mit Durchmessern von kleiner als 100 nm kann der 
Korrekturterm des effektiven Dispersionskoeffizienten nach James und Chrysikopoulos 
(2003) in einem Kluftöffnungsintervall von 1·10-7 bis 1·10-4 m vernachlässigt werden. 
Die makroskopische Betrachtung lässt die Dispersion in einem Kluftgrundwasserleiter 
durch die verschiedenen Weglängen und die damit verbundenen, unterschiedlichen 
Aufenthaltszeiten erklären. Durch den diffusiven Stoffaustausch zwischen Kluft und 
Matrix kann die unsymmetrische Konzentrationsverteilung bei Markierungsversuchen 
erklärt werden. Diese Matrixdiffusion führt über die Zwischenspeicherung vom 
transportierten Stoff in der Gesteinsmatrix bei ansteigenden Konzentrationen in der 
Kluft, und über die Rückdiffusion von der Matrix in die Kluft bei reversem 
Konzentrationsgradienten zu einem verzögertem Austrag des Stoffs. Dieser Prozess 
kann anhand des abfallenden Kurvenastes einer Durchgangskurve mit der typischen 
Steigung von -1.5 in einer doppellogarithmischen Darstellung nachgewiesen werden – 
dem sogenannten t = -1.5-Kriterium (Tsang 1995). Da die mechanische Dispersion von 
der Fließstrecke abhängig ist, ist sie skalenabhängig: Mit zunehmender 
Betrachtungsskala nimmt die longitudinale Dispersion zu (z.B. Neretnieks 1993). 
Theoretische Überlegungen gehen allerdings von einer asymptotischen Annäherung der 
longitudinalen Dispersion an einen Grenzwert aus (Wendland 1996). Der dominierende 
Transportprozess kann über die Peclet-Zahl Pe ausgedrückt werden: 
l
a
D
xvPe ⋅=  (13) 
 
 
x Abstand [L] 
 
22 
 Eine hohe Peclet-Zahl ist mit dominierender Advektion, eine kleine Peclet-Zahl mit 
vorherrschender hydrodynamischer Dispersion (Diffusion) assoziiert. 
 
3.1.3. Diffusion 
Diffusion beschreibt den Massentransport durch zufällige thermische Bewegung der 
Moleküle und Atome - der Brownschen Molekularbewegung, benannt nach dem 
schottischen Wissenschaftler Robert Brown. Die zufällige Bewegung der Moleküle und 
Atome in Flüssigkeiten führt zu einem Konzentrationsausgleich entlang eines 
Konzentrationsgradienten und somit zu einer Konzentrationsverringerung einer 
Stofffront mit der Zeit. Der stationäre diffusive Massenfluss Jd durch eine 
Einheitsfläche ist proportional zum Konzentrationsgradienten und wird mit dem 1. 
Fick’schen Gesetz ausgedrückt (Fick 1855): 
x
CDJ md ∂
∂
−=  (14) 
 
 
Jd Diffusiver Massenstrom [ML-2T-1] 
Dm Molekularer Diffusionskoeffizient [L²T-1] 
C Konzentration [ML-3] 
 
Der molekulare Diffusionskoeffizient Dm ist eine Proportionalitätskonstante, die nicht 
stoffspezifisch ist, sondern von den thermodynamischen Parametern des Systems 
abhängt (Frick 1993). Die Diffusion in Flüssigkeiten hängt stark von den Kräften 
zwischen den Molekülen ab und damit von deren dynamischer Viskosität. Da die 
dynamische Viskosität exponentiell von der Temperatur abhängig ist, ist auch die 
Diffusion stark temperaturabhängig. Für spährische Moleküle, die viel größer als die in 
der aquatischen Phase gelösten Moleküle sind, oder Partikel mit dem effektiven Radius 
rm, kann der Diffusionskoeffizient mit der Stokes-Einstein-Gleichung berechnet werden 
(z. B. Atkins 1990): 
ηπ ⋅⋅
=
m
B
m r
TKD
6
 (15) 
 
 
KB Boltzmann-Konstante [L²MT-2Θ-1] 
T Temperatur [Θ] 
rm Effektiver Molekülradius [L] 
 
Die Diffusion von Ionen in unendlich verdünnten Lösungen kann über die Nernst’sche 
Beziehung beschrieben werden (Robinson und Stokes 1959): 
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=  (16) 
 
 
Dj Diffusion des Ion [L²T-1] 
R Molekulare Gaskonstante [L²MT-3N-1] 
λj Grenz_Äquivalent-Leitfähigkeit des Ions [C] 
|Zj| Absolutwert der Ionenladung [C] 
F Faradaykonstante [TIN-1] 
 
Bei der Diffusion durch poröse Medien verringert sich der zur Verfügung stehende 
durchströmte Querschnitt im Vergleich zur Diffusion in einer Flüssigkeit. Die Diffusion 
in einem porösen Medium beschränkt sich auf die miteinander in Verbindung stehenden 
und transportwirksamen Poren. Das 1. Fick’sche Gesetz für stationäre Diffusion in 
porösen Medien ergibt sich zu (Frick 1993): 
z
CD
z
CDJ tped ∂
∂
−=
∂
∂
−= ε  (17) 
 
 
De Effektiver Diffusionskoeffizient [MT-1] 
Dp Porendiffusionskoeffizient [L²T-1] 
εt Transportwirksame Porosität [-] 
z Ortsvariable [L] 
 
Die eingeschränkte diffusive Beweglichkeit des Stoffes im Porenraum wird durch den 
Porendiffusionskoeffizienten beschrieben. Darin werden verschieden 
Wechselwirkungen zwischen fester und aquatischer Phase, wie Form und Geometrie der 
Poren, physikochemische Eigenschaften des Feststoffs, die Ionenstärke der aquatischen 
Phase zusammengefasst. Bei der Charakterisierung der Geometrie des Porenraums 
werden die Tortuosität und die Konstriktivität unterschieden. Die Tortuosität gibt die 
Verlängerung des Diffusionswegs im Porenraum zum direkten Weg des 
Konzentrationsgradienten wieder. Die Konstruktivität beschreibt dagegen die 
Variabilität der Porenquerschnitte. Darüber hinaus findet aufgrund elektrostatischer 
Wechselwirkungen zwischen Feststoff und Porenwasser eine weitere Reduktion 
gegenüber der rein aquatischen Diffusion statt. Diese Effekte werden unter den oben 
genanten Faktoren subsummiert. Tortuosität und Konstriktivität lassen sich 
experimentell nicht getrennt voneinander messen und werden deshalb zu einem 
dimensionslosen Geometriefaktor G zusammengefasst (Witthüser 2000). 
tmtme DGDD ετ
δε 2==  (18) 
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 G Geometriefaktor (0<G<1) [-] 
δ Konstriktivität [-] 
τ Tortuosität [-] 
 
Die instationäre Diffusion in einem porösen Medium wird durch das 2. FICK’sche 
Gesetz beschreiben: 
2
2
)(
z
CD
t
CKn ed ∂
∂
=
∂
∂
+ ρ  (19) 
 
 
n Porosität [-] 
ρ Trockendichte [ML-3] 
Kd Verteilungskoeffizient [L³M-1] 
 
Auch nicht sorbierende Stoffe unterliegen durch Speicherung in dead-end Poren einer 
Retardation. Der scheinbare Diffusionskoeffizient Da ergibt sich aus dem Quotienten 
zwischen effektiven Diffusionskoeffizienten De und Kapazitätsfaktor α (Witthüser 
2000): 
αρε
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 (20) 
 
 
Da scheinbarer Diffusionskoeffizient [L²T-1] 
 
3.2. Kolloidstabilität und DLVO-Theorie 
Die Stabilität kolloidaler aquatischer Systeme hängt von der Wechselwirkung 
verschiedener Kräfte ab. Zum einen wirken die Schwerkraft und die Brown’sche 
Bewegung, die durch die Übertragung von Energie von Fluidmolekülen auf die 
Kolloide bzw. Partikel zustande kommt (Hofmann et al. 2003a). Sind die Teilchen klein 
genug, heben sich Schwerkraft und Diffusion zu einem Gleichgewicht auf; es stellt sich 
eine Konzentration bzw. ein Konzentrationsprofil ein. Zudem wird die durch die 
Schwerkraft hervorgerufene Sedimentation durch die Viskosität der aquatischen Phase 
begrenzt. Die Sedimentation ist dabei stark von dem Partikel- bzw. Kolloidradius 
abhängig: 
η
ρ
9
2 2 grv ⋅∆=  (21) 
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 v   Sedimentationsgeschwindigkeit [LT-1] 
Δρ Dichteunterschied Fluid-Kolloid [ML-3] 
r Kolloidradius [L] 
g Erdbeschleunigung [LT-2] 
η dynamische Viskosität des Fluids [L2T-1] 
 
Durch die Viskosität und die dadurch resultierenden Scherkräfte können kolloidale 
aquatische Systeme auch bei scheinbarer Instabilität aufgrund geringer Diffusion 
temporär stabil sein. 
Zum anderen wirken elektromagnetische Kräfte zwischen nichtpolaren Atomen bzw. 
Molekülen; die Van der Waals’sche Anziehung. Die Van der Waals’schen Kräfte haben 
ihren Ursprung in Dipol oder induzierten Dipol-Wechselwirkungen auf atomarer Ebene. 
Es werden drei unterschiedliche Ursachen der Van der Waals‘schen Kräfte 
unterschieden (Hiemenez und Rajagopalan 1997):  
 Permanent Dipol / induzierte Dipol Wechelswirkung (Debye Wechselwirkung) 
 Permanent Dipol / permanent Dipol Wechselwirkung (Keesom 
Wechselwirkung)  
 Induzierte Dipol / induzierte Dipol Wechselwirkung (London Wechselwirkung) 
 
Die letztgenannte Wechselwirkung ist die Wichtigste bei der Betrachtung nichtpolarer 
Atome, da sie zwischen Atomen oder Molekülen immer wirkt und bei vielen 
Grenzlächenphänomenen eine große Rolle spielt. 
Die Energie evdw, die aus der Van der Waals’schen Anziehungskraft resultiert, lässt sich 
für zwei kugelförmige Partikel mit unterschiedlichen Radien unter der Randbedingung 
rp und rc >> d beschreiben (Brezesinski und Mögel 1993): 
)(6 cp
cp
vdw rrd
rrA
e
+
⋅⋅
−=  (22) 
 
 
evdw Wechselwirkungsenergie [ML²T-2] 
A Hamaker-Konstante [ML2T-2] 
rp Partikelradius [L] 
rc Kollektorradius [L] 
d Distanz zwischen Partikel und Kollektor [L] 
 
Für die gleiche Randbedingung ergibt sich die Van der Waals‘sche Anziehungskraft für 
zwei sphärische Partikel mit gleichem Radius r die Beziehung (Hiemenez und 
Rajagopalan 1997): 
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rAevdw 12
⋅
−=  (23) 
 
Für mikroskalierte Partikel und Oberflächen werden die repulsiven und anziehenden 
Kräfte zumeist unter Berücksichtigung der Derjaguin-Approximation berechnet. Diese 
Approximation setzt voraus, dass die charakteristische Dicke der repulsiven Energie 
(Debye-Länge) kleiner ist als der Partikelradius. Zusätzlich muss die Entfernung 
zwischen den Partikeln bzw. Oberflächen kleiner sein als die Partikelgröße. Aufgrund 
der kleinen Größe von Nanopartikeln sind diese Grundvoraussetzungen nicht gegeben 
und die Gleichungen, die auf der Derjaguin-Approximation beruhen, somit nicht für 
nanoskalierte Materialien gültig (Guzman et al. 2006). Eine allgemeinere Form der van 
der Waals’schen Wechselwirkung für zwei sphärische Partikel mit gleichem 
Durchmesser r geben Hiemenz und Rajagopalan (1997): 
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mit 
rdddrf 4),( 21 +=  
22
2 44),( rrdddrf ++=  
 
Für die Anwendung der Grenzflächenkräfte bzw. -energien im Zusammenhang mit 
Nanopartikeln ist die Wechselwirkung zwischen einer ebenen Kollektoroberfläche (z.B. 
Kornoberfläche) und einem sphärischen Partikel (Nanopartikel) von Interesse. Auch 
hier wird davon ausgegangen, dass die Derjaguin-Approximation nicht gültig ist. 
Bhattacharjee und Elimelech (1997) nutzen eine alternative Approximation (surface 
element integration), die nicht davon ausgeht, dass die Entfernung der beiden 
Oberflächen kleiner sein muss als der Partikelradius: 
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Die Hamaker-Konstante hat die physikalische Einheit einer Energie und ist ein Maß für 
die Kraft zwischen zwei Teilchen. Für zwei gleiche Partikel in einer Flüssigkeit kann 
die Hamaker-Konstante aus folgender Gleichung berechnet werden (Rosenholm et al. 
2008): 
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εL Permittivität der Flüssigkeit [M-1L-3T4I2] 
εS Permittivität des Festkörpers [M-1L-3T4I2] 
27 
 h Plancksches Wirkungsquantum [ML²T-1] 
νe Frequenz [T-1] 
nL Brechungsindex der Flüssigkeit [-] 
nS Brechungsindex des Festkörpers [-] 
 
Die Hamaker-Konstante ist stoffspezifisch und abhängig von der verwendeten 
Flüssigkeit, in der die Partikel dispergiert sind, und liegt in der Größenordnung von 
1·10-19 bis 1·10-21 J. Werte für die Hamaker-Konstante sind unter anderem bei 
Rosenholm et al. (2008) und Hough und White (1980) zu entnehmen. Eine weit 
verbreitete Methode, die Hamaker-Konstante von Stoffgemischen abzuschätzen, ist die 
Berechnung über eine Mischungsgleichung. Wenn ein Partikel A in ein Medium B 
dispergiert wird, kann die resultierende Hamaker-Konstante aus den Beträgen der 
stoffspezifischen Hamaker-Konstanten berechnet werden (Hiemenez und Rajagopalan 
1997, Rosenholm et al. 2008) 
22/12/1 )( BBAAAB AAA −=  (27) 
 
 
Abb. 5: Verlauf der potentiellen Energie mit zunehmender Entfernung von einer 
Kollektoroberfläche in Abhängigkeit von der Hamaker Konstante. rp = 40 nm, rC = 4 
µm, ψp = ψc = -80mV, ci = 1 molm-³, z = 2, T = 283 K. 
 
So ergibt sich mit einer Hamaker-Konstante für Silber von AAg= 38,5 10-20 J und einer 
Hamaker-Konstante für Wasser AH2O = 3,7∙10-20 J eine kombinierte Hamaker-Konstante 
für AgNP dispergiert in Wasser von A = 1,83 10-19 J. 
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Für ein System mit zwei verschiedenen Materialien A und B, die durch eine Flüssigkeit 
C von einander getrennt sind, kann die Hamaker-Konstante folgendermaßen 
approximiert werden (Elimelech et al. 1995): 
))(( 2/12/12/12/1 CCBBCCABCAB AAAAA −−=  (28) 
 
Für ein System mit AgNP, Quarzsand (A = 8,8∙10-20 J) und Wasser ergibt sich so eine 
kombinierte Hamaker-Konstante von 1,37 10-20 J.  
Die Hamaker Konstante hat einen hohen Einfluss auf die Stabilität von kolloidalen 
Systemen. Nahe der Kollektoroberfläche variiert die potentielle Energie von positiven 
zu stark negativen Werten mit zunehmender Hamaker Konstante. Je höher die 
Konstante, desto größer ist demnach die Aggregatbildung (Abb. 5). 
Neben den elektromagnetischen Kräften wirken auch elektrostatische Kräfte, die aus 
den Oberflächenladungen von Kolloiden, Partikeln oder Teilchen resultieren. In 
wässrigen Medien kommt es daher zu Wechselwirkungen mit diesen Ladungen, wobei 
die Medien insgesamt ungeladen bleiben, aber die Ladungsverteilung in der Nähe von 
Oberflächen inhomogen ist. Aus den elektrostatischen Kräften resultiert eine repulsive 
Schicht an Oberflächen. Für die Verteilung der ausgleichenden Ionen und die daraus 
resultierenden Potentialverläufe orthogonal zur Oberfläche gibt es verschiedene 
Modelle (Abb. 6). Das Modell von Helmholtz geht von einer starren Schicht von 
Gegenionen an der Oberfläche mit einer linearen Verteilung des Potentialverlaufs 
senkrecht zur Oberfläche aus. Das Modell von Gouy-Chapman geht von einer diffusen 
Verteilung der Gegenionen mit einem exponentiellen Verlauf des Potentials mit der 
Entfernung aus, das asymptotisch gegen Null geht. Das Modell nach Stern kombiniert 
beide Modelle insofern, dass es eine starre Schicht direkt an der Oberfläche und eine 
sich anschließende diffuse Schicht mit zunehmender Entfernung annimmt. Der 
Potentialverlauf ist dementsprechend linear nahe der Oberfläche und exponentiell mit 
zunehmendem Abstand. Die Verteilung der diffusen Schicht kann unter der 
Berücksichtigung der Debye-Hückel Approximation, d.h. bei Potentialen > 25 mV, mit 
der Poisson-Boltzmann-Gleichung berechnet werden (z.B. Israelachvili 2006). 
)exp()( 0 dx κψψ −=  (29) 
 
 
ψ(x) Potential für den Abstand x [ML²T-3I-1] 
ψ0 Potential bei x = 0  [ML²T-3I-1] 
κ Debye-Hückel-Parameter [L-1] 
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Abb. 6: Ladungsverteilung an einer Oberfläche und resultierender Potentialverlauf 
(P) mit der Entfernung zur Oberfläche (x) nach Helmholtz (links), Gouy-Chapman 
(mittig) und Stern (rechts) (verändert nach Dörfler 1994). 
 
Der reziproke Debye-Hückel-Parameter gibt die Entfernung an, bei der das Potential der 
diffusen Schicht auf das 1/e-fache abfällt (Debye-Hückel-Länge). 
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NA Avogadro-Konstante [N-1] 
ci Ionenstärke [NL-3] 
e Elementarladung [IT] 
z Ionenvalenz [-] 
 
Die Ionenladung des Fluids sowie die Oberflächenladung des Partikels oder Kolloids 
bzw. des Kollektors beeinflussen die Stabilität von kolloidalen Systemen erheblich. Bei 
höheren Ionenladungen wird sowohl die Reichweite der Abstoßung geringer als auch 
die Energiebarriere, die zur Aggregation überwunden werden muss. Eine Aggregation 
von Partikeln, Kolloiden etc. wird dadurch wahrscheinlicher. Beispielsweise ergibt sich 
für ein 1:1 Elektrolyt bei einer Lösungskonzentration von 0,1 M eine Debye-Hückel-
Länge von 0,3 nm. Bei einer Lösungskonzentration von 10-4 M sind es 30,4 nm und bei 
destilliertem Wasser, das kaum noch Ionen gelöst hat, beträgt die Debye-Hückel-Länge 
960 nm. Bei geringen Oberflächenladungen wird eine Aggregatbildung ebenfalls 
begünstigt, hohe Ladungen führen zu kolloidal stabileren Systemen. Die Ionenvalenz 
wirkt sich ebenfalls auf die Ausdehnung der diffusen Doppelschicht aus. Je höher die 
Valenz der Ionen ist, desto stärker ist die Abnahme der diffusen Schicht mit der 
Entfernung von der geladenen Oberfläche. 
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 Die Abstoßungsenergie der diffusen Doppelschicht eDL von kugelförmigen Partikeln 
und Kollektoren mit unterschiedlichen Oberflächenpotentialen lässt sich unter der 
Randbedingung, dass der Abstand der Partikel klein ist im Vergleich zu deren Radien, 
wie folgt berechnen (Hogg et al. 1966): 
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eDL Abstoßungsenergie der diffusen Doppelschicht (ML²T-2) 
ε Dielektrische Konstante [-] 
ε0 Elektrische Feldkonstante [I2T4M-1L-3] 
ψp, ψc Oberflächenpotential des Partikels bzw. des Kollektors [ML²T-3I-1] 
 
Die Wechselwirkung zweier sphärischer Partikel wird traditionell mit der Derjaguin-
Approximation berechnet, die allerdings für Nanopartikel aus den oben bereits 
ausgeführten Gründen nicht gültig ist. Eine alternative Methode zur Berechnung der 
repulsiven Energie zwischen zwei sphärischen Partikeln ist die Gleichung, die für 
geladene Moleküle verwendet wird (Guzman et al. 2006, Leckband und Israelachvili 
2011): 
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Rr Mittelpunktabstand der Partikel [L] 
q1, q2 Partikelladung [IT] 
 
Die repulsive Wechselwirkung der diffusen Doppelschichten zwischen einer ebenen 
Platte und einem sphärischen Partikel kann wie folgt berechnet werden (Elimelech et al. 
1995, Tian et al. 2010): 
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Für die repulsive Wechselwirkung zweier gleich großer Partikel kann Gleichung (33) 
ebenfalls genutzt werden und vereinfacht sich entsprechend (Stumm und Morgan 1996). 
Als Grundlage zur Beschreibung der Gesamtheit aller wirkenden Kräfte dient in vielen 
Fällen die DVLO-Theorie, benannt nach den Entwicklern der Theorie der Stabilität 
kolloidaler Systeme, Derjaguin und Landau (1941) sowie Verwey und Overbeek 
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 (1948). Dabei werden attraktive und repulsive Energien addiert, um die Gesamtenergie 
zwischen zwei geladenen Oberflächen zu beschreiben. 
Über die Gesamtenergie, berechnet nach der DLVO-Theorie, die sich in Abhängigkeit 
der wirkenden Randbedingungen einstellt, kann die Stabilität von Kolloiddispersionen 
in vielen Fällen erklärt werden. Überwiegen die repulsiven Energien, d.h. liegt die 
Gesamtenergie überwiegend im positiven Bereich, wird die Kolloiddispersion stabil 
sein. Gleichen sich repulsive und attraktive Energien mit zunehmender Distanz von der 
Oberfläche partiell aus, kann es zur Ausbildung eines sekundären Energieminimums 
kommen, welches zu quasistabilen Dispersionen führt, die allerdings temporär begrenzt 
sind (Abb. 7). Eine Dominanz der attraktiven van der Waals Energien führt dagegen zu 
einer raschen Koagulation von Kolloiden und zur Ausbildung größerer Aggregate. 
 
 
Abb. 7: Verlauf der potentiellen Energie zwischen einem ebenen Kollektor und einem 
Partikel nach Gleichung (25) bzw. (33) mit zunehmendem Abstand. rp = 40 nm, ψp = 
ψc = -80mV, A = 3·10-20 J, ci = 25 mM, z = 2, T = 293 K. 
 
Grundsätzlich wird zwischen zwei Arten von Kolloiddeposition unterschieden. Unter 
Bedingungen mit repulsiven Kräften wird eine Anlagerung von Kolloiden an 
Kollektoren unvorteilhaft sein. In diesem Fall wird die kolloidale Wechselwirkung die 
Deposition kontrollieren. Wenn keine repulsiven Kräfte vorhanden sind bzw. wenn das 
Energieprofil attraktiv entwickelt ist, wird sich das vorteilhaft auf die Deposition 
auswirken und der Kolloidtransport in die nähere Umgebung des Kollektors bestimmt 
die Depositionsrate.   
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 3.3. Non- DLVO Kräfte 
Verringert sich der Abstand zwischen zwei Oberflächen auf wenige Nanometer kann in 
manchen Fällen die oben beschriebene DLVO-Theorie die Wechselwirkung zweier 
Partikel oder Moleküle nicht ausreichend beschreiben. Dies ist dadurch begründet, dass 
zusätzliche Kräfte wirken, die entweder monoton attraktiv, monoton repulsiv oder 
oszillierend sein können. Diese Kräfte können zudem viel stärker sein als eine der 
DLVO Kräfte und somit die Wechselwirkung auf kurzen Distanzen bestimmen 
(Israelachvili 2011).  
Oszillierende Solvatationskräfte treten durch die lagenweise Anordung von Molekülen 
nahe von Oberflächen auf und sind somit strukturell bedingt. Die Wellenlänge der 
Oszillation wird dabei von der Molekülgröße der Flüssigkeit bestimmt. Die Ordnung 
des lagigen Aufbaus an Oberflächen (Hydrathülle) reicht üblicherweise nicht weiter als 
vier bis fünf Moleküllagen. Solvatationskräfte treten dann auf, wenn sich die 
Flüssigkeitsdichte zum Beispiel aufgrund einer Annäherung zweier Partikel ändert und 
sich daraufhin zuerst die Moleküle ordnen und bei einer weiteren Annäherung durch die 
Entfernung von Molekülen deren Ordnung wiederum reduziert. Wird von 
kugelförmigen Molekülen ausgegangen, wechselt der Druck in Abhängigkeit von der 
Molekülgröße zwischen repulsiv und attraktiv. In erster Näherung kann die 
oszillierende Solvatationskraft durch eine exponentiell abfallende Kosinusfunktion 
beschrieben werden. Die Oberflächeneigenschaften des Partikels bestimmen zudem die 
Solvatationswechselwirkung. So können auch oszillierende Wechselwirkungen 
auftreten, die überwiegend repulsiv oder attraktiv sind (Israelachvili 2011).  
Zwischen hydrophilen Mineraloberflächen treten monoton repulsive Hydratationskräfte 
auf. Vor allem in Tonen aber auch in Glimmer oder Silika wurden sie gemessen, wobei 
der Kräfteverlauf in Abhängigkeit vom Abstand unterschiedlich ist. Bei Glimmer treten 
die repulsiven Kräfte bei hohen Elektrolytkonzentrationen auf. Bei Silika sind die 
kurzreichweitigen repulsiven Kräfte hingegegen unabhängig von der 
Elektrolytkonzentration. Weder Experimente noch Simulationen haben die Herkunft der 
kurzreichweitigen monotron-repulsiven Kräfte vollständig enthüllt (Israelachvili 2011).  
Hydrophobe Oberflächen erfahren eine monoton attraktive Wechselwirkung, die im 
Gegensatz zu den repusliv monotonen Wechselwirkungen mit rund 10 nm eine 
vergleichsweise hohe Reichweite hat. Die Herkunft der hydrophoben Kräfte ist noch 
nicht vollständig geklärt. Drei Mechanismen werden verfolgt: a) Dampfbrücken, bei 
denen nanoskalige Luftblasen zwei Oberflächen aufgrund von kapillaren Kräften 
attraktiv verbinden; b) attraktive Solvatationskräfte aufgrund von Änderungen der 
Dichte der Flüssigkeit oder der Ordnung von Molekülen und c) elektrostatische Kräfte, 
die ähnlich zu den van der Waals’sche Kräften zu verstehen sind (Israelachvili 2011). 
Sterische Wechselwirkung ensteht, wenn von einer Oberfläche bewegliche langkettige 
Moleküle mehr oder weniger senkrecht in das umgebende Medium abstehen. Eine 
Annäherung zweier solcher Oberflächen resuliert in einer repulsiven Wechselwirkung 
aufgrund der entropisch ungünstigen Bewegungseinschränkung der Moleküle. Diese 
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 Kräfte sind vor allem bei beschichteten Partikeln von Bedeutung und dienen in vielen 
Fällen der Stabilisierung von Partikeldispersionen (Israelachvili 2011). 
 
3.4. Elektrokinetik und Partikelbewegung in einem Fluid 
Die Elektrokinetik umfasst die Effekte von Bewegung im Zusammenhang mit 
elektrischen Phänomenen (Hiemenez und Rajagopalan 1997). Es werden im 
Wesentlichen vier Begrifflichkeiten unterschieden: 
 Elektrophorese: Bewegung eines Partikels relativ zu einem stationären Fluid 
aufgrund eines elektrischen Felds. 
 Elektroosmose: Bewegung eines Fluids relativ zu einer geladenen Oberfläche 
aufgrund eines elektrischen Felds. 
 Strömungspotential: Erzeugung eines elektrischen Felds durch die Bewegung 
eines Fluids relativ zu einer geladenen Oberfläche.  
 Sedimentationspotential: Erzeugung eines elektrischen Felds durch die 
sedimentierenden Partikel in einem Fluid. 
 
Im Zusammenhang mit der Bewegung von synthetischen Ag-NPs in porösen bzw. 
doppelporösen Medien sind vor allem die Elektrophorese und das Strömungspotential 
von Bedeutung. Beide Phänomene werden zur Bestimmung von 
Oberflächenspannungen genutzt. Die Elektrophorese wird zur Messung des 
Zetapotentials von Partikeln genutzt. Das Phänomen des Strömungspotentials wird sich 
bei der Bestimmung der Oberflächenspannungen von porösen Medien zu Nutze 
gemacht. Bei der Messung des Strömungspotentials wird nicht direkt die 
Oberflächenspannung gemessen, sondern ebenfalls das Zetapotential.  
Bei der Bewegung eines Partikels durch ein Fluid bewegt sich das Fluid nahe der 
Partikeloberfläche mit der gleichen Geschwindigkeit wie das Partikel – die relative 
Geschwindigkeit zwischen Partikel und Fluid ist Null. Die Ebene, bei der die relative 
Bewegung einsetzt, wird als Scherebene bezeichnet. Die genaue Lage dieser Ebene in 
Relation zur Partikeloberfläche ist nicht bekannt. Allerdings wird davon ausgegangen, 
dass sie sich wahrscheinlich in der diffusen Doppelschicht nahe der Sternschicht 
befindet und vom Betrag in der Größenordnung der Sternschicht liegt (Hiemenez und 
Rajagopalan 1997). Das Zetapotential bzw. das Oberflächenpotential wird bei der 
Elektrophorese für sphärische Partikel nach folgender Gleichung beschrieben: 
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rd radialer Abstand vom Partikelzentrum [L] 
ζ Zetapotential [ML²T-3I-1] 
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 Die Geschwindigkeit des Partikels im elektrischen Feld ergibt sich aus der Henry-
Gleichung: 
)(
3
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η
ζεε fEv p
⋅
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vp Partikelgeschwindigkeit im elektrischen Feld [LT-1], 
E Elektrische Feldstärke [MLI-1T-3] 
f(α) Formfunktion [-] 
 
Die Henry-Gleichung unterliegt zwei wichtigen Annahmen: 
 Die Ionenhülle ist unbeeinflusst von einem externen Feld 
 Das Potential ist gering genug, dass die Bedingungen eψ/KBT < 1 gültig ist. 
 
 
Abb. 8: Domäne hinsichtlich Kolloidradius und 1:1 Elektrolytkonzentration häufig 
untersuchter aquatischer Kolloidsysteme. Die Diagionalen veranschaulichen die 
Grenzbedingungen nach Hückel bzw. Smoluchowski (verändert nach Hiemenz und 
Rajagopalan 1997). 
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Die Formfunktion ist in allgemeiner Form sehr komplex und abhängig von dem Betrag 
des Produkts aus Debye-Hückel Parameter und Partikelradius (Hiemenez und 
Rajagopalan 1997). In diesem Zusammenhang sind zwei Grenzfälle von Bedeutung. 
Geht das Produkt κrp gegen Null, reduziert sich Gleichung (35) zur Hückel-Gleichung, 
d.h. der Formfaktor wird 1 (Hückel-Grenzbedingung). Das ist für kleine Partikel in 
gering konzentrierter Ionenlösung der Fall. Geht das Produkt allerdings gegen unendlich 
wird der Formfaktor 1,5 und Gleichung (35) kann mit der Smoluchowski-Gleichung 
approximiert werden. Das ist bei größeren Partikeln in Lösungen mit höherem 
Elektrolytgehalt der Fall (Abb. 8). 
 
Das Strömungspotential ψF ist der Umkehreffekt der Elektroosmose. Das elektrische 
Feld, das durch ein strömendes Fluid erzeugt wird, ist direkt proportional zum 
angelegten Druckgradient: 
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ψF Strömungspotential [ML²T-3I-1] 
σ spezifischer Widerstand [ML3I-2T-3] 
p Druck [ML-1T-2] 
 
Über die Messung der durch eine Fluidbewegung induzierten Spannung in einem 
definierten Strömungsfeld kann das Zetapotential von porösen Medien bestimmt 
werden. 
 
3.5. Transport und Filtration von Kolloiden in porösen Medien 
Der Transport von Kolloiden durch wassergesättigtes, homogenes, poröses Medium 
kann durch Advektion, hydrodynamische Dispersion und Deposition (Filtration) 
beschrieben werden. Für geringe Kolloidkonzentrationen und moderate Ionenstärken 
können die Konzentration von Kolloiden im Fluid CK(x,t) und die retardierten Kolloide 
S(x,t) mit einer eindimensionalen Advektions-Dispersions Gleichung beschrieben 
werden, die einen Depositionsterm erster Ordnung beinhaltet (Tufenkji und Elimelech 
2004a): 
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vK mittlere Partikelgeschwindigkeit im Fluid [LT-1] 
t Zeit [T] 
ρb Dichte des porösen Mediums [ML³] 
k Koeffizient der Partikeldepositionsrate [T-1] 
θw volumetrischer Wassergehalt [-] 
 
Für eine Momentaneingabe in eine semi-infinite Säule, die initial frei von Kolloiden ist, 
ergibt sich die analytische Lösung (Grolimund et al. 1998): 
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n0 Normalisierungskonstante, Verhältnis von injizierter Partikelmasse zum 
volumetrischen Fluss [ML-3T] 
 
Abb. 9 zeigt beispielhaft die Konzentrationsverteilung über der Transportstrecke zu 
unterschiedlichen Zeiten bzw. die Konzentrationsentwicklung mit der Zeit für 
ausgewählte Entfernungen zur Partikelquelle für einen moderaten 
Depositionsratenkoeffizienten von 1,4 h-1 (3,8·10-4 s-1). Die starke Abnahme der 
Konzentration mit der Zeit entlang der Transportstrecke wird deutlich. Das Maximum 
der Durchbruchskurve verschiebt sich nur geringfügig mit der Zeit und die 
Konzentrationsabnahme mit dem Ort ist abstromseitig stark entwickelt. Insgesamt 
prognostiziert die Gleichung einen Verbleib der Kolloide bzw. Partikel nahe der 
(Eingabe)quelle. 
Unter Berücksichtigung einer kontinuierlichen Eingabe und stationärer Bedingungen 
ergibt sich für Gleichung (37) folgende analytische Lösung (Tufenkji et al. 2003): 
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Abb. 9: Nach Gleichung (39) berechnete Partikeldurchbruchskurven nach dem Ort 
(oben) und der Zeit (unten). n0 = 1,7·105 g s m-³, k = 1,4 h-1, Dl = 5·10-5 m² s-1, v = 1·10-5 
m s-1. 
 
Für vollständig instationäre Bedingungen geben Tufenkji et al. (2003) unter 
Berücksichtigung folgender Randbedingungen 
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eine analytische Lösung der Gleichungen (37) und (38) an: 
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In Durchflusszellen überwiegt häufig die Advektion im Vergleich zur 
hydrodynamischen Dispersion (siehe Gleichung (13)). Wird Dl als Transportparameter 
vernachlässigt, ergibt sich eine analytische Lösung von Gleichung (37) unter der 
Randbedingung einer kontinuierlichen Injektion mit C0 über eine Zeit t0 für die im Fluid 
dispergierten Kolloide CK(x) [ML³] bzw. für die an der Festphase abgelagerten Kolloide 
S(x) [-] in Abhängigkeit von der Transportentfernung x (Pennell et al. 2008). 
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Die Konzentration der Partikel nimmt nach dieser Gleichung exponentiell mit der 
Transportstrecke ab und ist darüber hinaus abhängig von der Transportgeschwindigkeit 
und dem Koeffizienten der Partikeldepositionsrate (Abb. 10). Auch die Eigenschaften 
des porösen Mediums (Dichte und Porosität) beeinflussen die Partikeldeposition. 
Treten repulsive elektrostatische Kräfte durch Interaktion von diffusen Doppelschichten 
auf, kommt es sowohl zu schnellen als auch zu langsamen Depositionsraten, die zu 
einer signifikanten Abweichung der Filtrationstheorie führen (Gleichung (49) und (50)) 
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 (Tufenkji und Elimelech 2004a). Diese Abweichung ist bei geringen Ionenstärken des 
Fluids stärker als bei höheren Ionenstärken. Die langsame Depositionsrate ist mit 
Partikeln in Verbindung zu bringen, die eine ausreichend hohe Energie haben, um das 
primäre Energieminimum zu erreichen (Abb. 7). Die schnelle Deposition wird mit der 
Anlagerung innerhalb eines stark ausgeprägten sekundären Minimums und mit nahezu 
neutral geladenen Oberflächen in Verbindung gebracht, die durch Verunreinigungen 
durch Metalloxidverbindungen in der Kollektoroberfläche erzeugt werden (Tufenkji und 
Elimelech 2005). Die Transportgleichung unter Berücksichtigung einer kontinuierlichen 
Eingabe ergibt sich im Dual-Depositions-Modell zu (Tufenkji und Elimelech 2004a): 
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fastk  Mittlerer schneller Depositionsratenkoeffizient [T-1] 
slowk  Mittlerer langsamer Depositionsratenkoeffizient [T-1] 
σfast Standardabweichung des schnellen Depositionsratenkoeffizienten [T-1] 
σslow Standardabweichung des langsamen Depositionsratenkoeffizienten [T-1] 
ffast Partikelanteil, der mit fastk  ablagert [-] 
fslow Partikelanteil, der mit slowk  ablagert [-] 
 
Der Koeffizient der Partikeldepositionsrate kann unabhängig vom angewendeten 
Transportmodell mit dem Abscheidegrad (single collector efficiency) in Beziehung 
gesetzt werden (z.B. Grolimund et al. 1998) 
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dc Kollektordurchmesser des porösen Mediums [L] 
ηT Abscheidegrad [-] 
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 Der Abscheidegrad bezeichnet das Verhältnis von den an der Kollektoroberfläche 
abgelagerten Partikeln zu den Partikeln, die dem Kollektor zufließen. Der Parameter 
wird üblicherweise aus Säulenexperimenten gewonnen, indem Gleichung (54) in 
Gleichung (49) eingesetzt und die experimentell ermittelten Durchbruchskurven damit 
ausgewertet werden: 
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L Länge der Versuchssäule [L] 
 
Üblicherweise wird der experimentell bestimmte Abscheidegrad ηT mit dem 
elementaren Abscheidegrad η0  über die Abscheideeffizienz α in Beziehung gesetzt: 
0αηη =T  (56) 
 
 
Abb. 10: Kolloidkonzentration Ck und abgelagerte Kolloide S über der 
Transportentfernung x; a) mit und b) ohne hydrodynamischer Dispersion (Dl = 5·10-8 
m2s-1). C0 = 2 gm-³, k = 1,4h-1, v = 1·10-5 ms-1, θw = 0.2, ρb = 1,7 gcm-³, t0 = 3600 s. 
 
Die Abscheideeffizienz kann durch Einsetzen von Gleichung (55) in Gleichung (56) 
berechnet werden: 
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Wird Gleichung (56) in Gleichung (55) eingesetzt, erhält man das klassische 
Filtrationsmodell nach Yao (1971) (clean-bed filtration model). Das Modell ist in der 
Vergangenheit eingesetzt worden, um den Transport von Bakterien in Grundwasser und 
die Abscheidung von Partikeln in Schüttschichten bzw. Festbetten zu berechnen bzw. 
vorherzusagen. Es ist allgemein akzeptiert, dass das Modell in der klassischen Form die 
Kollisionen zwischen Partikeln und Kollektoren unterschätzt (Logan et al. 1995). 
Diesbezüglich steht in erster Linie die Formulierung des elementaren Abscheidegrads in 
Diskussion. 
 
 
Abb. 11: Transportprozesse von Kolloiden in wassergesättigten porösen Medien (nach 
Chen und Kibbey 2008). 
 
Der elementare Abscheidegrad lässt sich durch Berücksichtigung der wesentlichen 
beteiligten Prozesse berechnen. Neben der Siebung der Kolloide in kleinsten 
Porenräumen, wirken hauptsächlich Sedimentation durch Gravitation, Diffusion durch 
die Brown’sche Molekularbewegung, Interzeption durch Trägheitskräfte und 
hydrodynamische Kräfte (Abb. 11). Die dominierenden Prozesse sind in den meisten 
Fällen Diffusion und Sedimentation (Pennell et al. 2008). Basierend auf numerischen 
Studien haben Tufenkji und Elimelech (2004b) Gleichungen abgeleitet, mit denen sich 
die jeweiligen Anteile von Diffusion, Interzeption und Sedimentation am elementaren 
Abscheidegrad berechnen lassen, der sich aus der Summe der Teilprozesse ergibt: 
GID ηηηη ++=0  (58) 
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 ηD Abscheidegrad durch Diffusion [-] 
ηI Abscheidegrad durch Interzeption [-] 
ηG Abscheidegrad durch Gravitation [-] 
 
Die Lösung der Filtrationsgleichung berücksichtigt im Gegensatz zum klassischen 
Modell von Yao (1971) hydrodynamische Wechselwirkungen (Viskosität) und 
attraktive Van der Waals Kräfte. Auch andere, häufig eingesetzte Modelle der 
Partikelfiltration, wie das von Rajagopalan und Tien (1976), berücksichtigen nicht die 
Hydrodynamik und Van der Waals Kräfte bei der Berechnung der Partikeldeposition, 
die durch Brown’sche Diffusion dominiert wird (Tufenkji und Elimelech (2004b)). Aus 
den numerischen Studien haben Tufenkji und Elimelech (2004b) eine semi-empirische 
Gleichung abgeleitet, die sich auf dimensionslose Parameter stützt: 
11
2
11
2
4
2
)(
9
2
12
)(
3
4
−−
−−
⋅⋅=
⋅
−
=
⋅⋅=
⋅⋅
=
−⋅
=
=
⋅
=
=
PeRgr
fpp
G
PeRdvW
p
A
B
fpp
gr
B
vdW
m
c
Pe
c
p
R
NNN
v
gr
N
NNN
vr
AN
TK
gr
N
TK
AN
D
dvN
d
d
N
η
ρρ
ηπ
ρρπ
 
(59) 
 
 
dp Partikeldurchmesser [L] 
ρP Partikeldichte [ML-³] 
ρf Fluiddichte [ML-³] 
 
Die Anteile der drei Transportprozesse Diffusion, Interzeption und Gravitation am 
elementaren Abscheidegrad lassen sich aus folgenden Gleichungen berechnen: 
052,0715,0081,03/14,2 vdWPeRSD NNNA
−−=η  (60) 
125,0675,155,0 ARSI NNA=η  (61) 
053,011,124,022,0 vdWGRG NNN
−=η  (62) 
 
AS [-] ist der porositätsabhängige Happel-Parameter (Happel 1958), der wie folgt 
definiert ist: 
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Der elementare Abscheidegrad ergibt sich aus Einsetzen der Gleichungen (66) bis (68) 
in Gleichung (58): 
053,011,124,0
125,0675,1052,0715,0081,03/1
0
22,0
55,04,2
vdWGR
ARSvdWPeRS
NNN
NNANNNA
−
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+
+=η
 (64) 
 
Der elementare Abscheidegrad ist stark vom Kolloiddurchmesser abhängig. Bei kleinen 
Kolloiddurchmessern ist die Diffusion der bestimmende Transportparameter, dessen 
Betrag aber mit zunehmender Kolloidgröße geringer wird. Interzeption und 
Sedimentation steigen mit zunehmender Kolloidgröße dagegen stark an und dominieren 
ab einer bestimmten Kolloidgröße. Dadurch zeigt sich im elementaren Abscheidegrad 
ein Minimum, bei dem die Deposition von Kolloiden am Korn des porösen Mediums 
am geringsten ist (Abb. 12). 
In Grundwasserleitern sind, abgesehen vom Korndurchmesser, bei dem der 
Abscheidegrad mit zunehmender Korngröße abnimmt, die Porosität und die 
Fließgeschwindigkeit sehr variabel. Auch die Partikeldichte ist in natürlichen Systemen 
variabel. Poröse Medien mit geringen Porositäten zeigen nach Gleichung (64) generell 
eine höhere Tendenz der Deposition von Kolloiden als Medien mit höherer Porosität 
(Abb. 13). Bei geringen Partikeldichten zwischen 1000,1 und 1100 kg/m³ spielt diese im 
Größenspektrum von Nanopartikeln dagegen kaum eine Rolle. Erst ab 
Partikeldurchmessern von mehreren hundert Nanometer werden vergleichsweise höhere 
Partikeldichten durch die Zunahme des gravitativen Anteils am Partikeltransport stärker 
abgelagert. Höhere Fluidgeschwindigkeiten haben einen reduzierenden Effekt auf den 
elementaren Abscheidegrad. Dieser ist bei hohen Geschwindigkeiten vergleichsweise 
gering und die Partikelmobilität dadurch vergleichsweise hoch.  
Sehr hohe Partikeldichten, wie beispielsweise die von Silber (10,5 g/cm³), wirken sich 
sehr stark auf den elementaren Abscheidegrad aus (Abb. 12). Zum einen ist das 
Minimum des elementaren Abscheidegrad deutlich erhöht und liegt zudem bei 
geringeren Partikelgrößen (300 nm). Zum anderen erhöht sich der Einfluss der 
Gravitation auf die Abscheidung deutlich. Es wird deutlich, dass für primäre 
Partikelgrößen von Silber unter 50 nm, die Abscheidung von der Diffusion gesteuert ist. 
Long und Hilpert (2009) geben für Partikel kleiner als 300 nm eine von Gleichung (60) 
abweichende Form für ηD an, da der elementare Abscheidegrad η0 in diesem Bereich für 
Partikel mit geringer Dichte die Abscheidung nur von der Diffusion abhängt und 
Interzeption und Sedimentation vernachlässigt werden können: 
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Neben den in diesem Kapitel beschriebenen Modellen des Partikeltransports sind noch 
weitere Modelle gängig mit anderweitigen bzw. weiterführenden mathematischen 
Beschreibungen, die in der Regel als numerische Modellen umgesetzt sind. Diese sind 
in Kapitel 4.5 näher erläutert. 
 
 
 
Abb. 12: a) Berechnete Abscheidegrade nach Tufenkji und Elimelech (2004) für dc = 
0,35mm, v = 1·10-5 m s-1, A = 1·10-20J und n = 0,3 bei a) ρP = 1,005 g cm-³ und b) ρP = 
10,5 g cm-³ (Silber). Bei a) wird bei 2,6 µm und bei b) bei 300 nm ein Minimum des 
elementaren Abscheidegrads erreicht. 
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Abb. 13: a) Einfluss von der Porosität (bei v = 1·10-5 m s-1 und ρP = 1050 kg m-³), b) 
der Partikeldichte (bei v = 1·10-5 m s-1 und n = 0,25) und c) der Fluidgeschwindigkeit 
(bei ρP = 1050 kg m-³ und n = 0,25) auf den elementaren Abscheidegrad mit dc = 0,35 
mm, η = 1·10-3 kg m-1 s-1, A = 1·10-20 J, ρf = 1000 kg m-³ und T = 293 K. 
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3.6. Transport von Kolloiden in geklüfteten Medien 
Der Transport von Kolloiden in geklüfteten Medien kann analog zum Transport durch 
poröse Medien als Advektions-Dispersion Prozess beschrieben werden. Es wird dabei 
zwischen dem Transport durch das Kluftnetzwerk und durch die Gesteinsmatrix 
unterschieden und beide Prozesse mit einem Term bezüglich des Massenaustauschs 
verbunden. Ein Beispiel für eine numerische Beschreibung des Kolloidtransports durch 
geklüftete Medien ist in Kapitel 4.5.3 diskutiert. 
Ältere Arbeiten beschreiben die Mobilität von Kolloiden anhand eines 
Retentionsfaktors (Smith und Degueldre 1993), da aufgrund von experimentellen 
Studien davon ausgegangen wurde, dass die DLVO Theorie auf die Deposition von 
Kolloiden an Kluftwandungen nicht anwendbar ist (Smith und Degueldre 1993, Grauer 
1990). Smith und Degueldre (1993) stellen in experimentellen Untersuchen fest, dass 
die Depositionskinetik von Kolloiden an Gesteinsoberflächen wesentlich schneller 
abläuft als deren Remobilisierungskinetik. Auch heute sind die Wechselwirkungen 
zwischen Kluftwandung und Kolloiden nicht vollständig verstanden. Die variablen 
Eigenschaften der Oberflächen sowohl der Kolloide als auch der Minerale hinsichtlich 
der Grenzflächenkräfte, Kluftrauigkeiten und hydrodynamische Faktoren machen die 
naturwissenschaftliche Beschreibung und das dafür notwendige Verständnis der 
maßgeblichen physikalischen und chemischen Prozesse problematisch. 
Spezielle Anwendungen hinsichtlich des Co-Transports von Schadstoffen mit Kolloiden 
beziehen neben der Kluft und der Gesteinsmatrix ein drittes Kontinuum ein, das sich 
räumlich zwischen der Kluft und der Matrix befindet und der im Sinne einer 
Übergangszone (fracture skin) eigene Characteristika bezüglich des Kolloidtransports 
zugeordnet sind (Nair und Thampi 2011). Entsprechend umfangreich ist die 
Parameterisierung, wenn Advektion, hydrodynamische Dispersion und Deposition von 
Kolloiden an allen drei Kontinua und darüber hinaus Sorption von Schadstoffen an den 
Kolloiden, den Kluftwandungen, der Übergangszone und in der Matrix berücksichtigt 
werden. Die Partikeldeposition an den einzelnen Kompartimenten ist individuell gelöst 
und ist beispielsweise basierend auf der Filtrationstheorie in Abhängigkeit von der 
Kolloidgröße, der Transportgeschwindigkeit und der Kluftöffnungsweite umgesetzt. 
Weitere numerische Untersuchungen des Virustransports durch solche Triple-
Kontinuum Modelle zeigen den Einfluss der Übergangszone, insbesondere in Bezug auf 
Porosität und Diffusion auf die Mobilität von Viren (Natarajan und Kumar 2012). In 
dem Modell von Natarajan und Kumar (2012) ist die Deposition der Viren in Form 
eines Retardationsfaktors, der in Analogie zur Sorption von gelösten Stoffen über eine 
Langmuir Isothereme mit enstprechendem Verteilungskoeffizient definiert ist, 
berücksichtigt. 
Der Transport von partikulären Feststoffen durch Klüfte ist sehr komplex und die damit 
assoziierten mathematischen Beschreibungen dementsprechend variabel und zum Teil 
parameterintensiv. Die Anwendungen und angewendete Methoden sind zudem stark 
durch die spezielle Anwendung geprägt. Der Co-Transport von Radionukliden an 
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 Kolloiden beispielsweise hat andere Anforderungen an die Beschreibung der 
physikalischen Prozesse als der Transport von Viren. In dieser Arbeit wird hinsichtlich 
der mathematischen Beschreibung des Partikeltransports durch geklüftet poröse Medien 
ein allgemeines Advektions-Dispersions-Modell nach Oswald und Ibaraki (2001) 
genutzt, dass in Kapitel 4.5.3 näher diskutiert ist. 
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 4. Materialien und Methoden 
4.1. Analysemethoden 
4.1.1. Fluss Feld-Flussfraktionierung (AF4) 
Die Feld-Flussfraktionierung ist eine Methode zur Größentrennung sowie 
Charakterisierung von Proteinen, Polymeren und Partikeln in einem Spektrum von 1nm 
bis 100 µm bzw. 103 Da bis 1012 Da. Die Methode wurde 1966 von Prof. Giddings an 
der Universität Utah erfunden (Giddings 1966). 
Die Feld-Flussfraktionierung (FFF) ist eine Familie chromatographieähnlicher 
Separationstechnik. Die Trennung der Analyten erfolgt in einem sehr flachen Kanal, in 
dem ein laminarer Fluss mit parabolischem Strömungsprofil ausgebildet ist. Die 
Trennung erfolgt durch ein senkrecht zu der Strömung ausgerichtetes Kraftfeld, das eine 
Flüssigkeitsströmung, einen Temperaturgradienten, ein Zenrifugalfeld oder eine andere 
physikalische Kraft sein kann. Die daraus resultierenden FFF- Varianten werden nach 
dem verwendeten Kraftfeld benannt (Klein und Moldenhauer 2010). Die in dieser 
Arbeit verwendete Asymmetrische Fluss-Feldflussfraktionierung verwendet zur 
Trennung eine Strömung des Lösungsmittels, welches auch als Trägerstrom des Kanals 
verwendet wird. Durch die Trennkraft werden die Teilchen auf die Unterseite des 
Kanals gelenkt (Abb. 14). Da sie den Kanalboden nicht passieren können, diffundieren 
sie zurück und werden vom Trägerstrom in Richtung Kanalausgang transportiert. 
Aufgrund unterschiedlicher Diffusionskoeffizienten, die reziprok proportional zur 
Partikelgröße sind, gelangen diese in unterschiedliche Bereiche des Strömungsprofils 
des Trägerstroms und werden dadurch unterschiedlich schnell zum Kanalausgang 
transportiert. Kleine Teilchen mit höheren Diffusionskoeffizienten werden somit 
schneller eluiert als größere Teilchen. Es können drei Zustände bei der Trennung 
unterschieden werden: 
 normale Retention, 
 sterische Rentention und 
 Hyperlayer-Retention. 
 
Bei der normalen Retention bildet sich ein exponentielles Partikeldichteprofil im Kanal 
aus, entsprechend dem Kräftegleichgewicht zwischen Diffusion und Querkraft. Haben 
die aufzutrennenden Teilchen Durchmesser, die im Vergleich zur Kanaldicke nicht 
mehr vernachlässigt werden können, wird die Eluierung nicht vom oben beschriebenen 
Kräftegleichgewicht gesteuert, da die Diffusion vernachlässigt werden kann, sondern 
von der Partikelgröße und dem daraus resultierenden Überstand in das Strömungsprofil. 
Bei der sterischen Retention werden die Teilchen entlang der Kanalunterseite eluiert. 
Bei der Hyperlayer-Retention sind hydrodynamische Kräfte entscheidend, die die 
Teilchen von der Bodenplatte in Richtung Kanalzentrum bewegen. Da diese Kräfte für 
größere Teilchen größer sind, werden diese in dem schnelleren Teil des 
Strömungsprofils transportiert und folglich auch zuerst eluiert.  
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Abb. 14: Trennprinzip der Asymmetrischen Fluss-Feldflussfraktionierung bei normaler Retention 
(Postnova Analytics GmbH). 
 
Da die normale Retention bei der Analyse der NP in dieser Arbeit angewendet wurde, 
wird diese im Folgenden beschrieben. Ausgehend von einem Gleichgewicht zwischen 
Querkraft und Diffusionskraft kann die Partikelverteilung im Kanal mit einer 
Exponentialgleichung beschrieben werden (Giddings 1985): 
lxecc /0
−=  (66) 
 
 
c Partikelkonzentration [ML-³] 
c0 Konzentration an der FFF-Kanalunterseite [ML-³] 
x Abstand von Kanalunterseite [L] 
l Charakteristische Schichtdicke der Partikelverteilung [L] 
 
Die charakteristische Schichtdicke l errechnet sich unter Berücksichtigung der Stokes-
Einstein-Gleichung aus: 
P
B
F
TKl =  (67) 
 
 
FP auf die Partikel wirkende Kraft [MLT-2] 
 
 
Die Retention der Partikel im Kanal wird ausgedrückt im Retentionsparameter λ [-], der 
sich aus dem Quotienten der thermischen Energie und der Kraft FP, die auf die Teilchen 
wirkt, ergibt: 
wF
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P
B
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w Kanalhöhe [L] 
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Die Retentionszeit tr der Teilchen im Kanal berechnet sich aus dem Verhältnis von 
Kanallänge L [L] und dem geschwindigkeitsabhängigen Retentionsverhältnis RK [-]: 
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v Mittlere Fließgeschwindigkeit im FFF-Kanal 
 
 
Der Retentionsparameter λF der Fluss-FFF lässt sich nach Giddings (1985) wie folgt 
berechnen:  
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R molekulare Gaskonstante [L²MT-3N-1] 
V0 Kanalvolumen [L³] 
Vc volumetrische Querflussrate [L³T-1] 
dSt Stoke’scher Teilchendurchmesser [L³] 
 
 
Aus Gleichung (69) bis (71) geht hervor, dass die Retentionszeit der Teilchen im Kanal 
proportional zu ihrem Durchmesser ist. Kleine Teilchen werden bei normaler Retention 
früher eluiert als vergleichsweise große Teilchen. Der Partikeldurchmesser, bei dem die 
Trennung von der normalen zur sterischen Retention übergeht, kann anhand der 
folgenden Formel abgeschätzt werden: 
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di  Durchmesser, bei dem die Trennung von normaler zur sterischen 
Retention übergeht [L] 
γ dimensionsloser Faktor, um Komplikationen bei der sterischen Migration 
zu berücksichtigen (wird hier gleich 1 gesetzt) 
U Querflussgeschwindigkeit [LT-1] 
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Das Retentionsvolumen Vr errechnet sich aus dem Produkt der Kanalhöhe w mit der 
Querflussrate Vc und dem Diffusionskoeffizienten D 
D
VwV cr 6
2
=  (73) 
 
 
Vr Retentionsvolumen [L³] 
D Diffusionskoeffizient [L2T-1] 
 
 
Wird der Diffusionskoeffizient nach Stokes-Einstein (Gleichung (15)) in Gleichung (73) 
eingesetzt, kann das Retentionsvolumen in Abhängigkeit des hydrodynamischen 
Durchmessers dh ausgedrückt werden 
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dh hydrodynamischer Teilchendurchmesser [L] 
 
Gleichung (74) kann auch in Bezug auf die Retentionszeit tr ausgedrückt werden: 
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t0 Zeit zur Elution des Kanalvolumens [T] 
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Vout Elutionsrate des Kanals [L³T-1] 
 
 
Der Querfluss Vc hat einen großen Einfluss auf die Messauflösung der F4 und muss für 
eine möglichst exakte Messung auf den hydrodynamischen Durchmesser der zu 
messende Probe abgestimmt werden. Vc kann durch Umformung von Gleichung (75) 
abgeschätzt werden 
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Um bei der F4-Messung gute Ergebnisse zu erzielen, wird das Retentionsverhältnis Ri [-
] zwischen 0,1 und 0,04 gewählt und der Querfluss Vc so berechnet, dass eine möglichst 
lange Retentionszeit tr erreicht wird (Abb. 15). 
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Abb. 15: Retentionszeit und Retentionsverhältnis in Abhängigkeit vom Querfluss. Die 
Schnittmenge der grau hinterlegten Rechtecke, markiert durch das schwarze 
Rechteck, zeigt den optimalen Messebereich und den assoziierten Querfluss für ein 
Partikel mit dem Durchmesser von 100 nm bei T = 20°C und w = 350 µm. 
 
In dieser Arbeit wurde eine AF4 von Postnova Analytics vom Typ AF2000 MT 
(Asymmetric Flow Field-Flow Fractionation, Mid Temperature) in Kombination mit 
drei verschiedenen Detektoren zur Partikelanalytik eingesetzt. Das gerät und die 
Detektoren die im Zuge eines durch das Bundeministerium für Bildung und Forschung 
(BMBF) geförderten Projekts (nanoflow, 03X 0077A) angeschafft worden. Methoden 
zur Nanopartikelanalyse sind enstprechend im Rahmen dieses Projekts entwickelt 
worden (Kapitel 4.1.4). Die Partikelgröße wird mit statischer Lichtstreuung (MALLS: 
Multi angle laser light scattering detector), und die Partikelkonzentration in 
Abhängigkeit von den zu untersuchenden Materialien mit einem UV/Vis Detektor 
und/oder mit einem Fluoreszenzdetektor bestimmt. Über die Verweilzeit der Partikel im 
Kanal kann über Kalibrierung ebenfalls die Partikelgröße bestimmt werden. So kann die 
Partikelgröße auch für Stoffe gemessen werden, die aufgrund ihrer optischen 
Eigenschaften nicht mit dem MALLS vermessen werden können. 
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Abb. 16 zeigt die wesentlichen Bauteile der AF2000MT. „Tip Flow“ bezeichnet den 
Einlass der Trägerlösung, der gleichzeitig auch der Einlass der zu analysierenden Probe 
ist und „Focus Flow“ den Eingang der Trägerlösung mit der die Probe fokussiert, d.h. 
nach Partikelgröße „sortiert“ und fokussiert wird. Der „Purge Port“ ist der Ausgang, 
über den überschüssige Trägerlösung getrennt vom Volumenstrom, der über den 
Ausgang „Channel Flow“ zu den Detektoren geleitet wird, abgetrennt wird. Diese 
Technik hat eine Verbesserung der Nachweisgrenze der zu analysierende Probe zur 
Folge. Über den „Cross Flow“ wird die Querkraft über das Abpumpen der Trägerlösung 
gesteuert. 
Von der Kammer et al. (2011) nennen als wichtigste Einflussfaktoren auf den 
Trennerfolg bei der FFF: 
 Zusammensetzung des Trägerstroms 
 Membrane und deren Zusammensetzung 
 die Kanaldimension 
 das externe Kraftfeld 
 
 
 
Abb. 16: Skizze des F4 Trennkanals mit den wesentlichen Bauelementen (AF2000MT 
Operation Manual, Postnova Analytiks GmbH). 
 
Bezüglich der Trägerlösung sind dessen physiko-chemischen Eigenschaften von großer 
Bedeutung für den Trennerfolg, da diese sowohl die elektrostatischen Eigenschaften der 
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 Membrane als auch die der NP selbst beeinflussen und damit den Trennvorgang ganz 
entscheidend steuern. Durch die Trägerlösung darf es nicht dazu kommen, dass Partikel 
auf der Membran anhaften. Zugleich muss aber auch gewährleistet sein, dass die 
Partikel möglichst nahe an die Membran gelangen, um so eine Trennung hervorzurufen, 
die nicht dem Diffusionskoeffizienten entspricht. Die Eigenschaften der Trägerlösung 
dürfen auch nicht dazu führen, dass Partikel aggregieren oder Partikel-Cluster zerstört 
werden. Die injizierte Probe sollte durch die Trägerlösung im Allgemeinen nicht 
verändert werden. Um die Zuverlässigkeit des Systems und vor allem der on-line 
geschalteten Detektoren nicht negativ zu beeinflussen, darf die Trägerlösung möglichst 
nicht zum Bakterienwachstum führen, da Bakterien sowohl die Geräteperformance als 
auch das Messergebnis erheblich beeinflussen.  
Da die Trennung der Partikel nahe der Membran stattfindet, muss diese eine möglichst 
homogene Verteilung der Oberflächenladung, eine ebene Verteilung als auch eine 
homogene Verteilung der Durchlässigkeit besitzen. Für eher stark geladene Partikel 
sollte eine gering geladene Membrane gewählt werden, da abstoßende Kräfte 
ausreichend vorhanden sind. 
 
 
Abb. 17: Retentionszeit für ein Partikel mit dem Durchmesser von 100 nm und 
Partikelgröße beim Übergang zur sterischen Retention in Abhängigkeit vom 
Querfluss bei T = 20°C und w = 350 µm. 
 
Wie oben aufgeführt ist das Kanalvolumen ein entscheidender Parameter für die 
Retentionszeit der Partikel im Trennkanal. Da die Kanalfläche üblicherweise nur wenig 
verändert wird, wird das Kanalvolumen hauptsächlich über die Kanalhöhe eingestellt. 
Eine geringe Kanalhöhe wird bei gleichem Querfluss zu einer kleineren Retentionszeit 
führen. Zudem ist der Elutionsmodus (normale, sterische und hyperlayer Retention) 
stark von der Kanalhöhe abhängig. 
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 Über den Querfluss wird die Trennung und Retention der Partikel im AF4 Kanal 
maßgeblich gesteuert (Abb. 17). Schon kleine Änderungen der Querkraft können zur 
unterschiedlicher Qualität der Trennung führen. In manchen Fällen ist die Anwendung 
von Feldgradienten sinnvoll, um Proben mit einer großen Spanne an Partikelgrößen zu 
untersuchen. Dieses Verfahren ist auch in dieser Arbeit zur Anwendung gekommen 
(siehe Kapitel 4.1.4). 
 
4.1.2. Statische Lichtstreuung (MALLS) 
In dieser Arbeit sind Latexstandards zur Kalibrierung der partikelgrößenabhängigen 
Verweilzeit im Kanal mit einem PN3070 MALS Detektor (BIC Comp./ Tulane 
University) online gemessen. Die folgende kurzgefasste theoretische Abhandlung des 
Messverfahrens und der Auswertung ist aus dem Benutzerhandbuch der AF2000-
Software zusammengefasst. Ausführliche Darlegungen der statischen Lichtstreuung 
finden sich an anderer Stelle. 
Die statische Lichtstreuung wir genutzt, um die Masse und die Größe von Partikeln zu 
bestimmen. Die Elektronenhülle von Molekülen schwingen mit derselben Frequenz wie 
das einfallende Licht. Das Molekül bzw. Atom emittiert dadurch Licht, dessen Stärke 
von der Masse des Atome bzw. Moleküls abhängt. In einer zu untersuchenden Probe 
sind üblicherweise mehrere Atome bzw. Moleküle, die Licht emittieren, wodurch es zur 
Interferenz von Licht in Abhängigkeit vom Winkel zwischen einfallendem Licht und 
emittiertem Licht kommt. Die höchste Intensität wird im Winkel von 0° erreicht, da 
unter diesen Umständen keine Phasenverschiebung des Lichts stattfindet und das Licht 
konstruktiv interferiert. Je größer der Betrachtungswinkel wird, desto geringer wird die 
Intensität des gemessenen Lichts, da sich durch Phasenverschiebung die Wellen 
zunehmend destruktiv überlagern. Bei Partikeln bzw. Kolloiden ist diese Reduktion von 
der Lichtintensität mit dem Betrachtungswinkel abhängig von deren Größe, wodurch 
diese messbar wird. Zwei Effekte werden also bei der Messung genutzt: 
 Die Lichtstärke des gestreuten Lichts ist abhängig von der Konzentration und 
der molaren Masse der Moleküle bzw. Partikel 
 Kleine Partikel streuen Licht mit ähnlicher Lichtintensität in alle Richtungen, 
größere Partikel zeigen dagegen eine deutliche Reduktion der Lichtintensität mit 
steigendem Betrachtungswinkel 
 
Bei der statischen Lichtstreuung wird das emittierte Licht in unterschiedlichen Winkel 
zur Lichtquelle und Probe gemessen (Abb. 18). Durch die relativ lange Messdauer im 
Vergleich zur Molekülbewegung, kann der Einfluss der Molekülbewegung auf die 
Lichtstreuung vernachlässigt werden. Die Streuung der Atome und Molekülen, die in 
der wässrigen Phase gelöst sind, wird durch die Abtrennung einer Basislinie erreicht, 
die vom eigentlichen Messsignal subtrahiert wird. Das residuale Messsignal wird 
quantitativ ausgewertet:  
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)(ϑR  excess Rayleigh ratio [L-1] 
M Molare Masse [M N-1] 
)(ϑI  Lichtintensität unter dem  Betrachtungswinkel ϑ  
I0 Einfallende Lichtintensität [ML2I-1T-3] 
r Abstand zum Streuzentrum [L ] 
V Volumen [L3] 
c Probenkonzentration [ML-3] 
K Kontrastfaktor [L2N-1] 
)(ϑP  Streufunktion [-] 
 
 
Abb. 18: Anordnung der Detektoren zur Laserquelle und Probe beim PN3070 
(PN3070 MALS Operation Manual, Postnova Analytics GmbH).  
 
Der Kontrastfaktor K ist wie folgt definiert: 
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 ξ0 Refraktionsindex [-] 
λV Wellenlänge im Vakuum [L] 
c∂
∂ξ  Refraktionsindex Inkrement [NL-3] 
 
Die Streufunktion beschreibt die Winkelabhängigkeit der Lichtstreuung und ist definiert 
als das Verhältnis von der gestreuten Lichtintensität zur Lichtintensität unter dem 
Winkel ϑ  = 0. Für kleine Partikel ist die Streufunktion konstant, d.h. das Licht wird in 
alle Richtungen isotrop gestreut. Für ein sphärisches Partikel berechnet sich die 
Streufunktion beispielsweise aus: 
( )
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rG geometrischer Radius [L] 
λL Wellenlänge des einfallenden Lichts [L] 
 
Mit der statischen Lichtstreuung wird die Partikelgröße im Sinne des Gyrationsradius 
gemessen. Der Gyrationsradius ist der quadrierte Mittelwert von der Ausdehnung eines 
Objekts bezogen auf seinen Schwerpunkt. Ist die Form des Objekts bekannt, kann über 
seine Masse der geometrische Radius bestimmt werden: 
∫= dMrMr Gg
22 1  (85) 
 
 
rg Gyrationsradius [L] 
M Stoffmasse [M] 
 
Die Messung der statischen Lichtstreuung wird ausgewertet, indem das gemessene 
Rayleigh-Verhältnis mit dem Produkt aus Kontrastfaktor und Konzentration gegen den 
quadrierten Sinus des halben Streuwinkels aufgetragen wird (Debye-Diagramm). Die 
Konzentration wird über ein anderes Messverfahren, z.B. mittel UV-Absorption (siehe 
unten), bestimmt. Aus dem Diagramm ergibt sich die Molmasse aus dem y-
Achsenabschnitt und der Gyrationsradius aus der Steigung der Funktion bei ϑ  = 0. Oft 
wird auch der reziproke Term im Zähler verwendet; das Diagramm wird dann Zimm-
Diagramm (Zimm 1948) genannt und hat den Vorteil, dass die Funktion linear ist. Das 
Zimm-Diagramm kann allerdings nur angewendet werden, wenn die Bedingung rG << 
λL gegeben ist. Für kleine Partikel mit isotroper Lichtstreuung ist die Steigung der 
Geraden im Zimm-Diagramm null. Die Bestimmung der Partikelgröße ist demnach mit 
der statischen Lichtstreuung unterhalb einer Mindestgröße nicht möglich. Aus der 
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 Messung ergeben sich unterschiedliche Streufunktionen für die verschiedenen 
Messwinkel (Gleichung (80)). Die Molmasse und die Partikelgröße werden über die 
Anpassung einer Modellfunktion an die experimentell bestimmten Werte, zum Beispiel 
unter Verwendung der Gleichung (83), unter Berücksichtigung der kleinsten 
Fehlerquadrate bestimmt (Abb. 19). Auf diese Weise kann über verschiedene 
theoretische Geometriemodelle (Abb. 20) für die Streufunktion zusätzlich zu der 
Molmasse und der Partikelgröße das beste geometrische Modell bestimmt werden. 
 
  
 
Abb. 19: a) Lichtstreuung für drei Latexstandards unterschiedlicher Konzentration zur 
Größenkalibrierung mit angepasstem sphärischen Modellen. b) Gemessene Radien über der AF4 
Kanallaufzeit für die drei in (a) abgebildeten Latexstandardgrößen mit Angabe der gemessenen 
Radien (rw).  
 
Partikel, die aufgrund ihrer Größe nicht mittels statischer Lichtstreuung charakterisiert 
werden können, können durch die Abhängigkeit der Partikelgröße von der Laufzeit im 
AF4-Kanal durch relative Kalibrierung bestimmt werden. Bei der relativen Kalibrierung 
werden die Laufzeiten im AF4 Kanal von Partikel mit bekannter Größe, bei definierter 
Messmethode gemessen und anschließend die Partikelgröße als Funktion der Laufzeit 
ausgedrückt. Die Partikel mit unbekannter Größe können dann anhand von ihrer 
Laufzeit im AF4 Kanal über diese Funktion quantifiziert werden, wenn die gleiche 
Messmethode angewendet wird. 
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Abb. 20: Streufunktion P für drei Modellgeometrien bei ζ= 2,52, λ = 635 nm und rG = 
39 nm bzw. 100nm (random coil nach Andersson et al. 2003) (oben) und für 
verschiedene Kugeldurchmesser (unten) bei gleichen Randbedinungen. 
 
Es werden drei unterschiedliche Mittelwerte der molaren Massen und der Radien 
unterschieden: Der Mittelwert gewichtet nach der Partikelanzahl rn, der Mittelwert 
gewichtet nach der Konzentration rw und der Mittelwert gewichtet nach dem Produkt 
aus Konzentration und Molekulargewicht rz. Ist die Probe monodispers, sollten alle 
Mittelwerte gleich sein. Bei polydispersen Proben ergibt sich die Reihenfolge: 
rn < rw < rz 
 
Polydisperivität wird mit dem Quotient aus rz und rn quantifiziert. 
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 4.1.3. UV/Vis Absorptionsspektrometrie (UV/Vis) 
Die Konzentrationen der mit der AF4 aufgetrennten Proben sind online mit einem 
PN3211 UV/Vis Detektor gemessen worden, der einen Wellenlängenbereich von 190 
bis 700 nm abdeckt. Im Folgenden ist die Messmethode in Kürze zusammengefasst. 
Viele Moleküle absorbieren ultraviolettes Licht durch die Anregung äußerer Elektronen. 
Dabei ist die Absorption abhängig von der Konzentration und der Strecke, die das Licht 
in dem spezifischen Stoff zurücklegt. Die Wellenlänge(n) die absorbiert werden sind 
stoffspezifisch und repräsentieren strukturelle Eigenschaften des Moleküls. Die 
Absorption folgt dem Beer-Lambertschen Gesetz: 
dc
I
IE ⋅⋅=−= λλ ε
0
1lg  (86) 
 
 
Eλ Extinktion [-] 
I1 transmittierte Lichtintensität 
I0 einfallende Lichtintensität 
ελ Extinktionskoeffizient [L²N-1] 
d Absorptionsstrecke [L] 
c Konzentration [ML-3] 
 
Die Extinktion ist also direkt proportional zur Konzentration. Bei der Messung der 
Absorption wird üblicherweise das Detektorsignal in der physikalischen Einheit einer 
Spannung angegeben. Durch Kalibrierung dieses Signals mit bekannten 
Stoffkonzentrationen bei definierter Wellenlänge können unbekannte Konzentrationen 
desselben Stoffs bei gleicher Wellenlänge bestimmt werden. 
 
4.1.4. AF4 – Messkonfigurationen 
Für die Messung der AgNP ist der asymmetrische Kanal mit einer Membran aus 
regenerierter Cellulose mit einem cut-off von 10kDa (~ 1nm) und einem 350 µm dicken 
Spacer bestückt worden. Das Kanalvolumen beträgt für diese Ausstattung 1147,125 
mm³. Als Trägerlösung ist ein Gemisch aus destilliertem und filtriertem (100 nm cut-
off) Wasser und 10 % Methanol benutzt worden. Die Injektion der Probe erfolgte über 
einen Autosampler mit einer Injektionsschleife von maximal 100 µL. Für den 
überwiegenden Teil der Proben ist ein Probenvolumen von 20 µL injiziert worden. Bei 
stark konzentrierten Proben sind nur 10 µL Probenvolumen injizierten worden. Vor der 
eigentlichen Trennung sind die Proben bei einem Fokussierungsschritt mit einer Dauer 
von vier Minuten im Trennkanal behandelt, um die in der Probe evtl. enthaltenen 
Partikel für die Trennung während der Elution aufzubereiten und die verschiedenen 
Patikelgrößen mit dem Querfluss in Gleichgewicht zu bringen (Abb. 21). An die 
Fokussierung anschließend startet die Elution, indem über einen Zeitraum von einer 
Minute der Fokusfluss linear auf 0 mL/min  reduziert wird und bei gleichbleibendem 
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 Detektor- und Querfluss der Tipfluss entsprechend erhöht wird. Nach einer weiteren 
Minute bei konstantem Quer- und Tipfluss wird der Querfluss in zwei Stufen 
exponentiell auf 0,1 mL min-1 reduziert. Der Elution anschließend wird der Kanal für 
fünf Minuten mit einer Fließrate von 1 mL min-1 gespült, um etwaige Probenfrakmente 
aus dem Kanal zu entfernen.  
 
 
Abb. 21: Programmierung der Fluidflüsse bei der AgNP Analyse mit der AF4 bei 
konstantem Detektorfluss von 0,5 ml min-1 sowie beispielhaft der gemessene Verlauf 
des Systemdrucks. 
 
Die Größen der Ag-Nanopartikel sind über die Elutionszeit mit einer linearen 
Verweilzeit-Partikelgrößen-Funktion bestimmt worden, da die optischen Eigenschaften 
von Ag eine Größenbestimmung mittels MALLS nicht erlauben. Diese Funktion ist 
über Latexstandards mit Durchmessern von 22, 70 und 100 nm ermittelt worden (Abb. 
22). Die Partikelstandards sind über den MALLS hinsichtlich ihrer Größe überprüft 
worden (Abb. 19). Die so gemessenen Partikelgrößen zeigen eine Abhängigkeit von der 
Belastungsdauer der Membran sowie eine Abhängigkeit von der AgNP-Konzentration 
(Abb. 23). Während sich die Laufzeit der Partikel systematisch bis zu einer Laufleistung 
von rund 100 Messungen auf einer Membran reduziert, erhöht sie sich signifikant bei 
höheren Laufleistungen. Die Abhängigkeit der Partikelgrößenmessung von der AgNP-
Konzentration ist deutlich. Die Partikelgröße steigt scheinbar mit der AgNP-
Konzentration an. Die Standardabweichung der Partiklegrößenmessung unter 
Berücksichtigung der Konzentration beträgt für den Bereich zwischen 0,0012 und 0,06 
µg/µL unter 1 nm. Bleibt die Konzentration unberücksichtigt, liegt die 
Standardabweichung bei 1,18 nm. 
 
62 
  
Abb. 22: UV/Vis Detektorsignal eines Gemischs aus drei Latexstandardgrößen (22, 70 
und 100 nm Durchmesser) über die Elutionszeit und assoziierte Peaklagen der 
Messsignale mit linearer Regression. 
 
 
Abb. 23: Berechneter Partikelradius verschiedener AgNP-Konzentrationsstandards in 
Abhängigkeit von der Membranbelastung.  
 
Neben der AgNP-Konzentration macht sich auch die Elektrolytkonzenztration der 
untersuchten Proben auf die Verweilzeit der Partikel im Trennkanal bemerkbar. Werden 
Proben mit überwiegend hoher Elektrolytkonzentration gemessen, reduziert sich die 
Verweilzeit mit zunehmender Membranbelastung deutlich (Abb. 24). Ab einer 
Membranbelastung zwischen rund 100 und 140 runs nimmt die Verweilzeit deutlich zu. 
Die Standardabweichung liegt in diesem Falle zwischen 1,5 und 2 nm. Werden 
überwiegend Proben mit geringer Elektrolytkonzentration gemessen, steigt die 
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 Verweilzeit dagegen bis zu einer Membranbelastung von rund 130 Analysen 
kontinuierlich an. Danach beginnt die Verweilzeit auch unter diesen Randbedingungen 
wieder zu sinken. Die Standardabweichung der berechneten Partikelradien betragen in 
diesem Fall 0,9 nm.  
 
 
Abb. 24: Berechnete Partikelradien eines AgNP-Standards (0,06 mg/mL) in 
Abhängigkeit von der Membranbelastung für drei individuelle Membrane 
(regenerierte Cellulose), die Ag-Proben mit unterschiedlich starken 
Elektrolytkonzentrationen ausgesetzt waren.  
 
Die Messung der AgNP-Konzentration erfolgt über das UV/Vis-Absorptionsspektrum 
bei 400 nm, das im Messbereich linear mit der Konzentration ansteigt. Die 
Nachweisgrenze nach DIN 32645 (DIN 2008) (Kalibriergeradenmethode) für die 
AgNP-Partikel liegt bei 295 µg/L. 
 
4.1.5. Weitere Untersuchungsmethoden 
Die internen Strukturen ausgewählter Sandsteinproben sind mit Computertomographie 
(CT) (Zeiss Metrotom) im Werkzeugmaschinenlabor der RWTH Aachen charakterisiert 
worden. Die Voxelgröße der Aufnahmen beträgt rund 80 µm. 
Die rasterelektronenmikroskopischen Aufnahmen ausgewählter Proben sind mit einem 
Zeiss DSM 982 Gemini gekoppelt an ein EDX-System (Oxford Link ISIS) am 
Gemeinschafslabor für Elektronenmikroskopie der RWTH durchgeführt worden. 
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 Einige Eluatproben sind nach chemischem Aufschluss (65 % HNO3) mit ICP-OES 
(Optima 2000, Perkin Elmer) bei einer Wellenlänge von 328,068 nm im Labor für 
Geochemie und Umweltanalytik der RWTH Aachen analysiert worden. 
Die Partikelgröße und die elektrophoretische Mobilität von verdünnter AgNP-
Suspension (0,06 mg mL-1) mit definiertem Lösungsinhalt (H2O dest., 10 mM NaNO3, 
1 mM Ca(NO3)2) sind im Labor des Lehrstuhls für Physikalische Chemie II der RWTH 
Aachen mit dynamischer Lichtstreuung in Abhängigkeit vom pH-Wert mit einem 
Zetasizer Nano ZS (Malvern) bei einer Wellenlänge von 633 nm gemessen worden. Die 
Titrierung ist mit 2M HNO3 (TitriPUR, Merck, Darmstadt) und 0,1 M NaOH 
(Masslösung, Riedel-de Haen) in einem Autotitrator MPT-1 (Malvern) durchgeführt 
worden. Die Berechnung ist mit der Approximation nach Smoluchowski erfolgt. 
 
4.2. Synthetische Silber-Nanopartikel 
Mit Stand 2011 sind mehr als 1000 Konsumprodukte mit integrierten Nanomaterialien 
auf dem Markt. Diese Produkte werden von annähernd 500 Firmen in über 20 Ländern 
der Welt produziert, wobei Kosmetikprodukte einen hohen Anteil ausmachen. Die am 
häufigsten auf Produktbeschreibungen aufgeführten Nanomaterialen sind in 
absteigender Reihenfolge: Silber, Kohlenstoff, Zink, Silica, Titan und Gold (Weinberg 
et al. 2011, Abb. 25). Es kann also davon ausgegangen werden, dass Silberpartikel 
durch die häufige Verwendung in Konsumprodukten eine weiträumige Verbreitung und 
eine damit assoziierte hohe Expositionswahrscheinlichkeit haben. 
Für die Durchströmungsversuche an den Gesteinsproben mit Silberpartikel ist das 
Produkt AgPURE™ W des Herstellers „ras materials GmbH“ verwendet worden (CAS-
Nr.: 7440-22-4). AgPURETM ist offizielles Referenzmaterial der OECD bezüglich der 
Erforschung von möglichen Gesundheitsrisiken und Auswirkungen auf die Umwelt. Die 
Partikel sind stabilisiert, sind in Wasser dispergiert und haben eine enge 
Partikelgrößenverteilung mit einem Mittelwert von rund 15 nm. 99 % aller Partikel sind 
kleiner als 20 nm. Ein kleiner Anteil der Partikel haben einen mitleren Durchmesser von 
5 nm. Die Partikelform ist sphärisch und facettiert. Im Transmissions-
elektronenmikroskop lassen sich teilweise icosahedronische Strukturen erkennen (Klein 
et al. 2011). Im Rasterelektronenmikroskop (ZEISS DSM 982 Gemini, 
Gemeinschaftslabor für Elektronenmikroskopie, RWTH Aachen) und bei der Messung 
mit dynamsicher Lichstreuung (siehe Kapitel 5.1) bestätigt sich die 
Partikelgrößenangabe für das in dieser Arbeit verwendete Ag-PURE (Abb. 26). Der pH-
Wert der Dispersion liegt bei 7,2 und ihrer Dichte zwischen 1,1 und 1,5 kg/dm³. Das 
Maximum der UV-Absorption liegt bei 400 nm. Die Partikel sind in destilliertem und 
filtriertem (100 nm cut-off) Wasser auf die gewünschten Konzentrationen verdünnt 
worden. Zur Dispergierung sind die Proben jeweils nach Verdünnung und 
mechanischem Durchmischen für 3 Minuten in einem Ultraschallbad behandelt worden. 
Bei einer mittleren Partikelgröße von 15 nm ergibt sich bei Raumtemperatur nach 
Gleichung (15) ein Diffusionskoeffizient von 2∙10-11 m s-1. 
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Abb. 25: Anzahl von Konsumprodukten mit verschiedenen integrierten Nanomaterialien im März 
2006 und März 2011 im Vergleich aus der Woodrow Wilson Datenbank 
(http://www.nanotechproject.org/inventories/consumer/analysis_draft/). 
 
Bei den Verdünnungen mit den Ionenkonzentrationen von 1mM NaNO3, 10mM NaNO3 
und 1mM Ca(NO3)2 ist analog verfahren worden. Anhand der AF4-Elugramme zeigt 
sich, dass sich die Verdünnungen auch bei Zugabe von 10 mM NaNO3 bzw. 1 und 10 
mM Ca(NO3)2 nicht nachteilig auf die Partikelgröße auswirkt und auch nicht zu einer 
Bildung von größeren Aggregaten führt (Abb. 27). Vielmehr ist der Einfluss der 
Membranbelastung auf die Elutionszeit nicht unerheblich. Dieser Effekt ist 
ausführlicher in Kapitel 4.1.4 diskutiert.  
Über die Beziehung  
PPV
mn
ρ
=  (87) 
 
 
n Anzahl der Partikel [-] 
m Partikelmasse [M] 
VP Partikelvolumen [L³] 
ρP Partikeldichte [ML-³] = 1,1 g/cm³ 
 
kann die Partikelanzahl pro Volumen einer gegebenen Konzentration berechnet werden.  
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Abb. 26: Silberpartikel (AgPURE) im Rasterelektronenmikroskop bei 100.000-facher 
Vergrößerung. 
 
 
Abb. 27: Elugramme (UV/Vis Detektor) von AgNP-Verdünnungen in Abhängigkeit 
von der Membranbelastung. 
 
Für eine spezifische Ag Partikelmasse von 0,06 mg/ml ergibt sich mit einer 
Partikeldichte von 1,1 g/cm³ und einem Partikelvolumen entsprechend einem 
Durchmesser von 15 nm von 1,77 10-18 cm³, eine Partikelanzahl von 3,09∙1016 pro 
Milliliter Dispersion. Die spezifische Oberfläche beträgt rund 360 m²/g. Über das 
molare Volumen von Ag von 1.03 10-5 m³/mol und der Avogadro-Zahl berechnet sich 
das Atomvolumen zu 1,71 10-29 m³. Bei einem Volumen einer Kugel von 15 nm 
Durchmesser von 1,76 10-24 m³ und einer angenommenen Packungsdichte von 0,6 sind 
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 in einem AgNP 62163 Ag-Atome enthalten. Bei einer molaren Masse von 107,87 g/mol 
ergibt sich über die Avogadro-Zahl eine Ag-Partikelmasse von 1,11 10-17 g. 
 
4.3. Laborversuche 
Vor der eigentlichen Untersuchung der Transporteigenschaften der synthetischen 
Nanopartikel, sind die hydraulischen Eigenschaften der Gesteinsproben (Kluft und 
Matrix) an Triaxialzellen in Anlehnung an DIN 19528 bestimmt worden (Abb. 28). Um 
eine vollständige Sättigung der Proben während der Versuche zu gewährleisten, sind 
alle Gesteinsproben von unten nach oben durchströmt worden. Es sind für jede 
Gesteinsart jeweils eine Probe der reinen Matrix, eine partiell geklüftete Probe und eine 
kombinierte Probe mit Matrix und einer Einzelkluft charakterisiert worden. Die 
Übertragbarkeit der hydraulischen Eigenschaften der Matrixprobe auf die kombinierte 
Probe ist durch die Homogenität der Einzelproben, die sich aus der Probenqualität in 
einem Unsicherheitsintervall ergibt, gewährleistet. So können die hydraulischen 
Durchlässigkeiten der Kluft und der Matrix ermittelt werden. Die Porosität der 
Gesteinsproben wird während der Versuche durch Massenbilanz sowie gravimetrisch an 
der wassergesättigten bzw. trockenen Probe und durch Modellrechnungen ermittelt. 
 
 
Abb. 28: Schematische Darstellung des Versuchsaufbaus zur hydraulischen 
Charakterisierung der Gesteinsproben sowie der Durchflussexperimente mit 
synthetischen Nanopartikel. Die Pfeile geben die Richtung der Durchströmung an. 
 
Die Erzeugung der Klüftigkeit der Gesteinsproben ist auf zweierlei Weise erfolgt. Zum 
einen sind Klüfte in den Proben durch einaxiale Druckpressung bis zu 80 % der 
Gesteinsfestigkeit induziert worden. Die Gesteinsfestigkeit ist anhand eines einaxialen 
Druckversuchs vorab bestimmt worden. Dieses Verfahren ist stark von der Ausbildung 
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 der Stirnflächen der Gesteinsproben abhängig und eine sichere Erzeugung von nur einer 
Kluft, die vertikal durch die Probe verläuft ist nicht sichergestellt. Um sicherzustellen, 
dass die Klüfte auf den Stirnseiten der zylindrischen Probe ausbeißen, ist die 
Probenlänge so gewählt worden, dass sie geringer ist als der Probendurchmesser. Die 
Abmessungen der zylindrischen Sandsteinproben betragen für die ungeklüfteten und die 
durch Druckpressung induzierten Kluftproben 5 cm im Durchmesser und 3 cm in der 
Länge. 
Zum anderen sind zylindrische Proben durch vertikale Durchtrennung präpariert 
worden, die im Versuchsstand eine vertikale, parallel zur Strömungsrichtung orientierte 
Einzelkluft repräsentieren. Die so hergestellten Kluftflächen sind durch Schleifen 
mittels Schleifpaste und auf die Körnung der jeweiligen Sandsteine angepasste 
Schleifmittel aufgeraut und anschließend im Ultraschallbad für einige Minuten gereinigt 
worden, um die hydraulische Durchlässigkeit von Kluft zur Gesteinsmatrix 
entsprechend der Gesteinsdurchlässigkeit zu gewährleisten. Durch die flexible 
Fixierung der beiden halbierten Gesteinszylinder in der Versuchszelle mit Hilfe von 
Latexschläuchen, ist durch Variation des Umlagerungsdrucks bzw. des 
Durchströmungsdrucks die Einstellung unterschiedlicher Kluftöffnungsweiten 
realisierbar. Die hydraulischen Eigenschaften jeder Probe variiert unter anderem von 
der Schnittführung bei der Zertrennung des Probenzylinders. Zur Charakterisierung der 
in der Zelle realisierbaren Kluftöffnungsweiten ist für jede Probe bei unterschiedlichen 
Druckdifferenzen die Durchflussmenge pro Zeit gemessen und bezüglich 
Durchlässigkeitsbeiwert, Kluftöffnungsweite und Reynoldszahl ausgewertet worden. 
Die Abmessungen der Proben betragen 5 cm im Durchmesser und 10 cm in der Länge.  
Um den Transport der AgNP hinsichtlich der Filtrationstheorie zu untersuchen, sind 
Mobilitätsversuche mit variablen Randbedingungen durchgeführt worden. Wie aus der 
DLVO-Theorie und den Gleichungen zum Partikeltransport hervorgeht, haben folgende 
Randbedingungen Einfluss auf die Mobilität der Partikel in einem porösen bzw. 
geklüfteten Medium: 
 Kollektorradius, 
 Partikelradius, 
 Abstand der Oberflächen zueinander, 
 Hamaker-Konstante, 
 Ionenkonzentration, 
 Ionenvalenz, 
 Permittivität, 
 Temperatur, 
 Oberflächenladung Partikel und Kollektor, 
 Fluid- bzw. Partikelgeschwindigkeit, 
 Porosität, 
 Dichte des porösen Mediums, 
 Fluiddichte, 
 Partikeldichte, 
 Fluidviskosität. 
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 Die Anzahl der variablen Faktoren kann unter Berücksichtigung der Bedingungen, die 
in relativ flachen Grundwasservorkommen (Vorkommen, die üblicherweise zur 
Trinkwassergewinnung herangezogen werden) und durch die Beschränkung auf AgNP 
reduziert werden. Dadurch bleiben Partikelradius, Hamaker-Konstante, Permittivität, 
Temperatur, Oberflächenladung der Partikel und Fluiddichte und -viskosität 
unverändert. Der Kollektorradius, die Porosität sowie die Dichte des porösen Mediums 
sind im Hinblick auf die verwendeten Sandsteine variabel. Durch die sehr 
unterschiedlichen Porengrößenverteilungen der einbezogenen Sandsteine ist auch der 
Abstand der Oberflächen (Partikel-Kollektor) zueinander variabel. Die Partikeldichte ist 
lediglich für die Filtration durch Gravitation von Bedeutung, die erst ab Partikelgrößen 
von 1 µm relevant wird. Ihre Variabilität kann bei den hier betrachteten Partikelgrößen 
von 40 – 50 nm deshalb außer Acht gelassen werden. Als wesentliche Einflussfaktoren 
für den Transport von AgNP verbleiben daher lediglich die Parameter 
Ionenkonzentration, Ionenvalenz und Fluid- bzw. Partikelgeschwindigkeit. Die 
Transportversuche sind diesbezüglich folgendermaßen variabel gestalten: 
 Ionenkonzentration: destilliertes Wasser, 1mM NaNO3 und 10 mM NaNO3 
 Ionenvalenz: NaNO3 und Ca(NO3)2  
 Fluidgeschwindigkeit durch Variation der Durchflussrate: 1 ml min-1, 2 ml min-1 
und bei ausgewählten Versuchen 3 ml min-1 
 
Alle Transportversuche sind als multi-step-input Versuche durchgeführt worden. Die 
Länge der Partikelinjektion variiert bei den Einzelversuchen geringfügig, da sie in 
Abstimmung an die jeweiligen Gesteinseigenschaften gewählt wurden. In der Regel 
betragen die Partikeleingaben ein Vielfaches der Gesteinsporenvolumina. Eine 
Ausnahme diesbezüglich betrifft den Versuch des durch einachxiale Druckpressung 
geklüfteten Solling. Bei diesem Versuch sind insgesamt rund 150 
Äquivalentporenvolumen AgNP-Suspension injiziert worden, um einen auswertbaren 
Ag-Nachweis im Eluat zu bekommen. Die injizierte AgNP-Konzentration betragen 0,6 
mg mL-1 bei den Matrix- und den partiell geklüfteten Proben, und 0,16 mg mL-1 bei den 
Einzelkluftproben. Die Fließgeschwindigkeit des Fluids ist mit einer Persitaltikpumpe 
(ICP, ISMATEC, Germany) eingestellt worden. Gemessen worden sind die zeitlichen 
Fluidvolumina am Zu- sowie am Ablauf der Messzelle. Die Gesteine sind neben der 
hydraulischen Charakterisierung auch im Hinblick auf deren Transporteigenschaften 
charakterisiert worden. Zu diesem Zwecke sind die Proben mit 5 g/L NaCl-Lösungen 
(NaCl pro analysis, Merck, Deutschland) analog zu den AgNP-Transportversuchen 
durchströmt und die gewonnen Durchgangskurven bezüglich der relevanten 
Transporteigenschaften ausgewertet worden. Die Filterplatten sind aus 5 mm starken 
Poroplast Typ 162, einem hydrophoben Polyethylen,  hergestellt (Durst Filtertechnik 
GmbH) und haben eine Porosität zwischen 33 und 39 %. 
Die hydraulischen Eigenschaften der Versuchszelle und die daraus resultierenden 
Auswirkungen auf die Versuchsergebnisse sind durch Versuche mit NaCl und AgNP 
durch die leere, nur mit dem eingesetzten Filtermaterial bestückte Versuchszelle mit 
anschließender Parameterbestimmung mittels inverser Modellierung berücksichtigt.  
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 4.4. Festgesteinscharakteristik 
Die Untersuchungen zum Transportverhalten von synthetischen AgNP im geklüftet, 
porösen Medien sind an zylindrischen Sandsteinproben erfolgt. Es sind jeweils Proben 
der reinen Matrix, partiell geklüftete Proben sowie Matrixproben mit einer Einzelkluft 
in die Versuchsreihen einbezogen. Drei verschiedene Sandsteine sind in der 
Untersuchung berücksichtigt, die sich in Bezug auf mineralischer Zusammensetzung 
und Porosität unterscheiden. Dies sind im Detail: Herzogenrather Sandstein 
(Idendifikationsnummer 4), Obernkirchener Sandstein (Idendifikationsnummer 14) und 
ein Sandstein aus der Solling-Formation des Buntsandsteins (Idendifikationsnummer 
10). Die Eigenschaften und die Zusammensetzung der Gesteinsarten sind in Tab. 1 
zusammengefasst. 
Der Herzogenrather Sandstein, auch Nivelsteiner Sandstein genannt, ist ein sehr reiner 
pliozäner Quarzsandstein, der ein relativ lokales Vorkommen nördlich von Aachen 
darstellt. In der hydrologischen Karte von 1989 wird der Nivelsteiner Sandstein als 
Talsand klassifiziert. Tatsächlich sind nur Teile des Vorkommens verfestigt. Wo die 
Sande direkt von Diluvium überlagert werden, sind die Sande zu Sandstein verfestigt. 
Die Festigkeit ist sehr variabel und reicht von lockeren zu sehr harten Sandsteinen. Die 
Verfestigung ist direkt an der Obergrenze zum Diluvium am höchsten und nimmt nach 
unten hin allmählich ab (Holzapfel, undatiert). Die Sande bzw. Sandsteine sind gut 
sortiert und sind dementsprechend gleichförmig gestuft und haben nur wenig 
Beimengung (Tab. 1).  
Der Obernkirchner Sandstein stammt aus der Bückeberg-Formation der Unteren Kreide 
(Berrias). Der Sandstein ist hauptsächlich aus Quarz aufgebaut und das Bindemittel der 
Sandsteinkörner ist kieselig. Weitere Bestandteile sind Tonminerale, Gesteinsfragmente 
und Feldspat. Der Obernkirchner Sandstein ist ein ergiebiger und wasserwirtschaftlich 
bedeutender Kluftgrundwasserleiter in Teilbereichen des Nordwestdeutschen Berglands 
(zB. Calenberger Bergland). Die Mächtigkeit der Sandsteine beträgt zwischen einigen 
Metern bis zu maximal 15 Meter (Elbracht et al. 2007).  
Der Solling ordnet sich in die Untere Trias und dort in den Mittleren Bundsandstein ein. 
Die Verbreitung des Buntsandsteins erstreckt sich über weite Teile Deutschlands. Die 
Solling-Formation zusammen mit den benachbarten Einheiten des mittleren 
Bundsandstein stellen in einigen Regionen Deutschlands wasserwirtschaftlich 
bedeutende Trinkwasserressourcen dar. In Hessen sind die Einheiten des unteren und 
mittleren Buntsandsteins die wichtigsten Grundwasserleiter, die ein hohes nutzbares 
Grundwasserdargebot haben (Schraft et al. 2002).  
Die originären Probenkörper sind quadratisch mit Kantenlängen von 10 cm, aus denen 
zylindrische Proben für die Durchflussexperimente gewonnen worden sind.  
Eigene Messungen mit Quecksilberporosimetrie (Autopore IV Serie 9500, Micrometrics 
GmbH, Institut für Bauforschung, RWTH Aachen) ergeben Gesamtporositäten von rund 
20 % für den Herzogenrather Sandstein, 17 % für den Obernkirchner Sandtsein und 10 
% für den Solling. Die Porenöffnungsweiten der drei Sandsteine sind sehr 
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 unterschiedlich. Während der Herzogenrather Sandstein eine sehr enge Verteilung mit 
einem mittleren Porenradius von 21 µm hat, sind die Porenradien bei den anderen 
Sandsteinen vergleichsweise klein (Abb. 29). Der Obernkirchner Sandstein hat eine 
bimodale Porenöffnungsverteilung mit Maxima bei 4 bzw. 0.9 µm und Porenanteilen 
von 44 bzw. 18 % an der Gesamporosität. Die mittlere Porenöffnungsweite liegt bei 3,8 
µm. Der Solling hat das Maximum der Porengrößenverteilung bei rund 0,3 µm und 
einen assoziierten relativen Porenanteil von rund 10 % in Kombination mit einer sehr 
breiten Verteilung. 86 % aller Porenöffnungsweiten sind beim Solling kleiner als 1 µm. 
Die mittlere Porenöffnungsweite liegt beim Solling bei 0,3 µm und rund 10 % der Poren 
haben eine Porenöffnungsweite kleiner als 50 nm. 
 
Tab. 1: Zusammensetzung und Porosität der für die Untersuchungen verwendeten Sandsteine 
(Daten aus: Fitzner und Kownatzki 1991 und persönliche Kommunikation). 
 
 Herzogenrather Sandstein 
Obernkirchner 
Sandstein Solling 
Quarz (%) 95 82,4 53 
Feldspat (%)  1,6 14,1 
Gesteinsfragmente (%) 5 3,8 5,4 
Tonminerale (%) - 10,4 (Kaolinit/Illit) 
6,4 
Chlorid/Illit 
Fe-Oxide/Hydroxide (%) - 0,2 14,2 
Karbonat (%) -  3,2 
Glimmer (grobkörnig) (%) 
Chlorit (grobkörnig) (%) - 0,8 2,3 
Schwerminerale (%) akzessorisch 0,5 0,5 
Opake Substanzen (%)  0,3 0,9 
Dichte (g/cm³) 2,07 2,09 2,3 
Mittlere Kongröße (mm) ~ 0,2 0,1 0,12 
Rohdichte (g/cm³) 2,1 2,18 2,34 
Porosität, effektiv (%) k.A. ~ 12 ~ 9 
Gesamtporosität (%) ~ 23-26 ~ 18 ~ 12 
 
Am Lehrstuhl für Applied Geophysics and Geothermal Energy der RWTH Aachen sind 
die drei Gesteine hinsichtlich ihrer Strömungspotentiale untersucht worden. Details zu 
dem Messaufbau und den Ergebnissen sind bei Triebe (2012) nachzulesen. Aus den 
gemessenen Strömungspotentialen lassen sich die Zetapoteniale nach Gleichung (36) 
berechnen. Für den Solling berechnet sich das Zetapotential zu lediglich -5 mV und für 
den Obernkirchner Sandstein zu -10 mV. Alle Messungen sind mit 
geringmineralisiertem Wasser (elektrische Leitfähigkeit zwischen 16 und 50 µS cm-1) 
und neutralem pH Wert durchgeführt. Für den Herzogenrather Sandstein liegen keine 
plausiblen Messungen vor. Literaturwerte des Zetapotentials für Modellsysteme aus 
Quarzsand liegen in Abhängigkeit vom pH Wert zwischen -30 mV und -60 mV (Wang 
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 et al. 2008, Solovich et al. 2010). Für den Herzogenrather Sandstein wird bei den 
Berechnungen der Grenzflächenenergien ein Wert von -45 mV veranschlagt, da die 
Versuche bei einem „mittleren“ pH Wert von 7 durchgeführt wurden. 
 
 
Abb. 29: Porengrößenverteilung der untersuchten Sandsteine ermittelt mit 
Quecksilberporosimetrie. 
 
4.5. Numerische Modelle zum Stoff- und Partikeltransport 
4.5.1. Stofftransport 
Hydrus1-D ist ein Softwarepaket zur Modellierung von Strömung, Transport und 
Wärme in variablen und wassergesättigten Medien. Die entsprechenden 
Differentialgleichungen werden numerisch mit einem linearen Finite Elemente-Schema 
(Galerkin) gelöst. Darüber hinaus steht zur inversen Modellierung ein Marquardt-
Levenberg Algorithmus zur Verfügung. Neben einfachen Gleichgewichtsmodellen, die 
von einem homogenen Porenraum ausgehen (einfachporös), stehen Modelle für die 
Simulation von heterogen aufgebauten, porösen Medien zur Verfügung. Dies sind zum 
einen verschiedene Modelle, die den Porenraum in Anteile mit mobiler und immobiler 
Fluidphase unterteilen (Doppel-Porosität). Zum anderen sind Modelle integriert, die 
zwei Kontinua mit eigenständigen Charakteristiken hinsichtlich Strömung und 
Transport unterscheiden, die miteinander in Wechselwirkung stehen (Doppel-
Permeabilität). Die entsprechenden mathematischen Formulierungen der Strömungs- 
und Transportgleichungen sind in Šimůnek et al. (2009) und Šimůnek und van 
Genuchten (2008) ausführlich diskutiert.  
Zur Modellierung des Stofftransports durch die homogene, ungestörte Matrix und durch 
die Gesteinsproben mit druckinduzierter Klüftung, ist Hydrus1-D mit unterschiedlichen 
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 Modellanwendungen für die Beschreibung der Strömungs- und Transportphänomene 
verwendet worden. Für die Transportmodellierung des gelösten Stoffs durch die Matrix 
ist ein einfaches Modell verwendet worden, das die Matrix hinsichtlich der 
hydraulischen und transportrelevanten Eigenschaften als homogen betrachtet 
(einfachporös, SP). Die Strömung und der Transport durch die Gesteinsproben mit 
druckinduzierter Klüftung sind sowohl mit einem Doppelporositätsmodell (DP) als auch 
mit dem einfachporösen Modell gerechnet worden. Eine weitere Variation des 
Strömungs- und Transportmodells für diese Proben ist die Kombination von 
einfachporöser Strömung und doppelporösem Transport (SP-DP). Da die Modelle im 
Wesentlichen der Charakterisierung der Gesteinseigenschaften hinsichtlich Strömung 
und Transport dienen, sind für die Parameterbestimmung zwei Verfahren angewendet 
worden. Dies ist zum einen das in Hydrus1-D implementierte Optimierungsverfahren, 
welches den Marquardt-Levenberg Algorithmus nutzt. Dieses Verfahren wird im 
Folgenden mit dem Term „invers“ bezeichnet. Zum anderen ist ein adaptiver Markov-
Kette-Monte-Carlo (MCMC) Algorythmus zur Bestimmung des globalen 
Fehlerminimums verwendet worden. Das Verfahren ist im MATLAB-Code DREAMZS 
(DiffeRential Evolution Adaptive Metropolis) umgesetzt und in Vrugt et al. (2008) und 
Vrugt et al. (2009) ausführlich beschrieben. Das Verfahren ist bereits erfolgreich für 
multidimensionale hydrologische Modellkalibrierungen eingesetzt worden (Vrugt et al. 
2008, Wöhling und Vrugt 2011, Scharnagel 2011). Bei der Kalibrierung werden 
mehrere Markov-Ketten zur globalen Erkundung gerechnet, und die Parametersätze 
simultan abgeglichen. Zur Kommunikation zwischen DREAMZS und Hydrus1-D bzw. 
DREAMZS und Colfrac ist eine Schnittstelle in Java programmiert worden, die die 
numerischen Simulationen koordiniert, die Simulationsergebnisse mit beobachteten 
Messwerten abgleicht und die Datenpaare (Mess- und Simulationswert für jeden 
Zeitschritt) an DREAMZS übergibt, das wiederum die Güte der Simulation bewertet und 
aufgrunddessen einen neuen Parameterdatensatz innerhalb der vorgegebenen 
Intervallgrenezen auswählt. Bei der Parameteroptimierung mit MCMC sind für die 
Modelle der Proben mit  druckinduzierter Klüftung jeweils 5000 Rechenläufe mit drei 
Markov-Ketten gerechnet worden. Die Parametergrenzen der Kalibrierung sind in Tab. 
2 aufgelistet. Die Stichprobenauswahl des MCMC ist über ein „Latin-Hypercube-
Sampling“ erfolgt, welches in DREAMZS implementiert ist. 
Bei der Anpassung des einfachporösen Modells an die gemessenen Daten sind die 
effektive Porosität und die Dispersionslänge kalibriert worden. Beim 
Doppelporositätsmodell sind zusätzlich der Porenanteil mit immobilem Fluid (ne,Im) und 
ein Massentransferkoeffizient (ω), der den Stoffaustausch zwischen mobilem und 
immobilen Kontinuum beschreibt, kalibriert worden. Die molekulare Diffusion von 
NaCl ist bei allen Rechenläufen mit 1,3·10-9 m² s-1 berücksichtigt. Zur Vermeidung von 
numerischer Dispersion ist sowohl für das Courant-Kriterium als auch für die Gitter 
Peclet-Zahl ein oberer Grenzwert von 1 eingehalten. Bis auf eine Ausnahme ist für alle 
Rechenläufe einen Massenbilanzfehler für Strömung und Transport unter 1 % 
eingehalten. Die Ausnahme ist die Solling-Probe mit der druckinduzierten Klüftung, bei 
der der Massenbilanzfehler der Strömung bei 1,3 % liegt.  
Bei allen Modellen ist die Gesteinsprobe in 100 Elemente diskretisiert. Um die 
Wassersättigung im Modell sicherzustellen, ist die Randbedingungen am Zulauf mit der 
gemessenen Flussrate transient berücksichtigt. Die Randbedingung am Probenauslauf 
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 ist entsprechend der Versuchsbedingungen invariant auf 0 Meter festgesetzt. Die 
Transportrandbedingungen sind jeweils instationär entsprechend der Eingabepulse bei 
den Versuchen im Zulauf als Randbedingung dritter Art (Cauchy) berücksichtigt. Die 
Anfangsbedingung der Druckverteilung in der Probe ist entsprechend der vertikalen 
Druckhöhe der Wassersäule, in Abhängigkeit von der Durchflussrate und den 
jeweiligen hydraulischen Durchlässigkeitsbeiwerten der Proben vom Ein- zum Auslass 
linear interpoliert, angesetzt. Die „Eigendispersion“ der Versuchszelle und die 
Verweilzeit der Stoffe bzw. Partikel im Versuchsaufbau außerhalb der Probe sind durch 
entsprechende gemessene Durchlässigkeitsbeiwerte, Volumina und Dispersionslängen, 
die aus Leermessungen ermittelt sind, in den Modellen berücksichtigt. 
 
Tab. 2: Parametergrenzen der MCMC Parameteroptimierung der modellierten NaCl 
Druchgangskurven durch die druckinduziert geklüfteten Gesteinsproben. 
 
Probe / Grenze 
ne 
(-) 
nIm 
(-) 
αl 
(m) 
ω 
(s-1) 
Herzogenrather 
Obergrenze 0,005 0,06 0,0001 1∙10-7 
Untergrenze 0,15 0,2 0,015 10 
 
Obernkirchner 
Obergrenze 0,005 0,05 0,0001 1∙10-5 
Untergrenze 0,1 0,2 0,03 10 
 
4.5.2. Partikeltransport in porösen Medien 
Die in Kapitel 3.5 aufgeführten Modelle des Partikeltransports (clean-bed filtration) mit 
einem Term lediglich für die Partikeldeposition sind für komplexe Wechselwirkungen 
zwischen Kollektor und Partikel nicht ausreichend, um Transportphänomene zu 
beschreiben. In komplexeren Modellen werden, zusätzlich zur Partikeldeposition, 
Terme hinsichtlich der Remobilisierung von Partikeln und der maximalen Beladung der 
Kollektoroberfläche zur Systembeschreibung berücksichtigt. Darüber hinaus können 
zwei verschiedene Arten von Depositionsraten unterschieden werden, um der 
Heterogenität des Kollektors bezüglich der Anlagerung von Partikeln Rechnung zu 
tragen. Zur Modellierung von Partikeldurchbruchskurven und Depositionsprofilen sind 
verschiedene Anwendungen verfügbar. In dieser Arbeit sind im Wesentlichen die 
Modelle MNM1D (Tosco et al. 2009) und Hydrus-1D (Šimůnek et al. 2009) verwendet 
worden, deren Modellgrundsätze hinsichtlich des Partikeltransports im Folgenden 
erläutert werden.  
MNM1D (Micro- and Nanoparticle Transport Model in Porous Media) ist ein 
numerisches Model das die partiellen Differentialgleichungen des Partikeltransports mit 
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 einem Finite Differenzenverfahren löst. Die Zeitdiskretisierung ist implizit mit dem 
Eulerverfahren gelöst. Die Umsetzung der Advektions-Dispersions-Gleichung 
(Gleichung (37)) ist in MATLAB programmiert. Die Transportbedingungen werden im 
Gegensatz zur Lösung in Gleichung (38) nicht über ein Depositionsterm erster Ordnung 
beschrieben, sondern über eine nichtlineare Funktion, die chemische und physikalische 
Wechselwirkungen zwischen Partikel und Kollektor beschreiben: 
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S Partikelkonzentration abgelagert am Kollektor [L-3] 
C Partikelkonzentration in Suspension [L-3] 
ka,1 Koeffizient der Partikeldepositionsrate für Depositionsplatz 1 [T-1] 
kd,1 Koeffizient der Partikelfreisetzung für Depositionsplatz 1 [T-1] 
smax,1 maximal deposierbare Partikelkonzentration [ML-3] 
ka,2 Koeffizient der Partikeldepositionsrate für Depositionsplatz 2 [T-1] 
kd,2 Koeffizient der Partikelfreisetzung für Depositionsplatz 2 [T-1] 
ct Salzkonzentration der Fluidlösung [ML-3] 
 
Die Effekte, die durch die verschiedenen Transportparameter hervorgerufen werden, 
welche in MNM1D integriert sind, sind sowohl hinsichtlich der dispergierten Partikel 
als auch für die abgelagerten Partikel in Abb. 30 bzw. Abb. 31 für eine Multi-Step-
Eingabe von Zeitpunkt 0 bis 2000 s bei einer Transportlänge von 0,1 m, einem 
Volumenstrom von 0,9 ml min-1, einem Dispersionskoeffizienten von 5·10-7 m²s-1, einer 
Porosität von 40 % und einer konstanten Ionenstärke von 1·10-3 mM dargestellt.  
Für den einfachsten Transportfall, bei dem lediglich Partikeldeposition stattfindet (a), 
ergibt sich je nach Stärke der Depositionrate  für die gegebenen Randbedingungen eine 
symmetrische Durchgangskurve mit entsprechender maximaler relativer Konzentration 
bezüglich der Eingabekonzentration. Das Retentionsprofil ist bei höheren 
Depositionsraten stark von der Transportstrecke abhängig und zeigt die höhere 
Deposition an der dem Zustrom zugewandten Seite des porösen Mediums. Bei geringen 
Depositionsraten ist es dagegen nahezu über die hier betrachtete Transportstrecke 
ausgeglichen. 
Die Variation des Parameters der Partikelfreisetzung des ersten Depositionsplatzes 
erzeugt bei intermediären Beträgen asymmetrische Durchgangskurven (b). Übersteigt 
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 die Partrikelfreisetzung die Deposition, wird wiederum eine symmetrische 
Druchgangskurve erzeugt. Hinsichtlich des Retentionsprofils zeigt sich bei Dominanz 
der Partikelfreisetzung die höheren Partikelkonzentrationen an der dem Abstrom des 
porösen Mediums zugewandten Seite. Im Falle dominanter Deposition zeigt das 
Retentionsprofil nur geringe Variationen über die gesamte Transportstrecke. 
Asymmetrische Durchgangskruven ohne Verzögerung des initialen Partikeldurchbruchs 
entstehen, wenn Deposition und Freisetzung im Gleichgewicht sind, und die maximal 
anlagerbare Partikelkonzentration einen bestimmten Betrag übersteigt (c). Die 
Retentionsprofile entwickeln sich in Abhängigkeit der maximal anlagerbaren 
Partikelkonzentration uniform in unterschiedlicher Stärke vom Zustrom zum Abstrom 
ansteigend.  
Eine starke Verzögerung des Partikeldurchbruchs entsteht, wenn bei einer gegebener 
maximalen Depositionskonzentration und starker Partikeldepositionsrate kaum 
Partikelfreisetzung stattfindet (d). Der Ersteinsatz des Partikeldurchbruchs variiert dabei 
mit der Höhe der Partikeldepositionsrate (e). Das dabei erzeugte Retentionsprofil ist für 
sehr geringe Freisetzungsraten stark von der einströmenden Seite zum Auslass hin 
ansteigend. Es werden demnach mehr Partikel im abstromigen Bereich des prosösen 
Mediums abgelagert. Ein ähnlicher Effekt, wenn auch deutlich asymmetrischer, wird 
durch die Reduzierung der Partikeldeposition erzeugt. Das korresponierende 
Retentionsprofil zeigt enstprechende Ähnlichkeiten.  
Sehr asymmetrische Durchgangskurven mit erhöhten Partikelkonzentrationen im 
Tailing und leichter Verzögerung zu Beginn des Durchbruchs entstehen, wenn bei 
Gleichgewichtsbedingungen des ersten Sorptionsplatzes und gegebener maximal 
aufnehmbarer Partikelkonzentration, die Partikeldepositionsrate des zweiten 
Sorptionsplatzes geringer ist als die Partikelfreisetzungsrate (f). Dementsprechend 
nimmt die Menge der angelagerten Partikel für hohe Depositionsraten des zweiten 
Depositionsplatzes abstromseitig ab und bei geringen Depositionsraten abstromseitig 
zu. Herrscht Gleichgewicht hinsichtlich Deposition und Freisetzung, ist auch das 
Retentionsprofil ausgeglichen. 
MNM1D ist vergleichsweise einfach aufgebaut und nutzerfreundlich in der 
Handhabung. Es berücksichtigt reversiblen Partikeltransport in Abhängigkeit der 
Ionenstärke des Porenfluids, zwei unterschiedliche Arten von Depositionsplätzen und 
maximale Partikeldeposition auf dem ersten Depositionsplatz. Es kann allerdings nur 
einfach aufgebaute, poröse Medien berechnen. Der Partikeltransport in porösen Medien 
mit unterschiedlichen Charakteristiken kann nicht ohne weiteres mit MNM1D 
umgesetzt werden.   
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Abb. 30: Modellkurven des Partikeltransports durch ein poröses Medium über die Zeit, für 
variable Transportparameter berechnet mit MNM1D für x = 0,1 m, Q = 0,9 mLmin-1, Dl = 5·10-7 
m²s-1, ne = 0,4 und einer konstanten Ionenstärke von ci = ·10-3 mM für eine Pulseingabe von C/C0 = 
1 von 0 bis 2000 s. ka,1, kd,1, ka,2 und kd,2 sind in s-1 angegeben. 
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Abb. 31: Zugehörige Retentionsprofile der Durchbruchskurven aus Abb. 30 zur Zeit t = 4000s, 
dargestellt als dimensionsloses Produkt aus der Rohdichte des porösen Mediums und der Summe 
der beiden Depositionsplätze 1+2 normalisiert mit der Eingabekonzentration über der 
Transportstrecke. Die Randbedingungen der Durchbruchskurven aus Abb. 30 gelten entsprechend. 
Zu beachten sind die variablen Wertebereiche der Ordinaten. 
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 Der Partikeltransport in komplexer aufgebauten porösen Medien, kann mit Hydrus-1D 
modelliert werden. Neben der Vorwärtsmodellierung kann der gemessene 
Partikeltransport aus Transportexperimenten zudem invers gelöst und die relevanten 
Transportparameter bestimmt werden. Die Transportgleichung und die Wechselwirkung 
der Partikel an die Kollektoroberfläche entspricht weitgehend Gleichung (89) mit dem 
Unterschied, dass keine transienten Randbedingungen hinsichtlich der Ionenstärke 
berücksichtigt werden kann. Für die Berücksichtigung der Retention von Partikeln und 
der dynamischen Änderung in der Belegung von Depositionsplätzen stehen neben dem 
Ansatz nach Langmuir, der auch in Gleichung (89) berücksichtigt wird, weitere 
Funktionen zur Verfügung. Diesbezüglich ist besonders die heterogene Verteilung von 
Partikeln an der Kollektoroberfläche, die räumlich normalverteilt sind hervorzuheben . 
Die detaillierte Beschreibung dieser Funktionen findet sich in Simunek et al. (2009). 
Der Koeffizient der Depositionsrate wird in Hydrus1-D analog zu Gleichung (54) 
berechnet. Der elementare Abscheidekoeffizient wird leicht abweichend zu den 
Gleichungen (59) bis (64) berechnet. Die Hamaker-Konstante ist auf 1·10-20 J, die 
Partikeldichte auf 1080 kg m-3 und die Fluiddichte auf 998 kg m-3 festgelegt. Es können 
zwei unterschiedliche Depositionsplätze berücksichtigt werden, wobei bei beiden 
Plätzen Partikelretention implementiert werden kann.  
Der AgNP Transport durch die Matrix und die partiell geklüfteten Gesteinsproben sind 
mit Hydrus-1D invers modelliert worden. Die Modellkonfigurationen sind, bis auf die 
Anwendung des Partikeltransports, identisch mit der Modellierung der NaCl-
Durchgangskurven. Zur Kalibrierung der Modellparameter ist lediglich das „inverse“ 
Verfahren verwendet worden. 
 
4.5.3. Partikeltransport in geklüfteten Medien 
Die numerische Modellierung des Partikeltransports in geklüfteten Medien ist mit der 
Software COLFRAC realisiert. COFRAC ist ein 2-dimesionales numerisches Modell 
und ist auf die Modellierung des Co-Transports von Schadstoffen durch Kolloide 
ausgerichtet. Der Transport von Kolloiden durch Klüfte wird in COLFRAC mit einer 
Advektions-Dispersions Gleichung berechnet. Neben diesen beiden Prozessen werden 
die Filtration von Kolloiden in den Klüften und der Matrix berücksichtigt: 
0
2
=
∂
∂
∂
∂
−
∂
∂
+





+
∂
∂
f
mf
kf
ff
mf
f
ff
mf l
C
D
ll
C
v
b
C
C
t
 (90) 
mit 
mfkfkf DvD += α  (91) 
und  
bCv
t
C
mfff
ff 5,0λ=
∂
∂
 (92) 
 
80 
  
Cmf Konzentration der mobilen Kolloide in der Klüften [ML-3] 
Cff Konzentration der gefilterten Kolloide in den Klüften [ML-2] 
vf Kolloidgeschwindigkeit in den Klüften [LT-1] 
lf Fließlänge entlang den Klüften [L] 
Dkf longitudinaler Dispersionskoeffizient der Kolloide in der Kluft [L2T-1] 
αkf longitudinale Dispersivität der Kolloide in der Kluft [L] 
λf Filtrationskoeffizient [L-1] 
 
Die Remobilisierung von Kolloiden und eine begrenzte Anzahl von Depositionsplätzen 
wird in COLFRAC nicht berücksichtigt. Aus Gleichung (92) ist ersichtlich, dass bei 
gegebenem Filtrationskoeffizient höhere Kolloidgeschwindigkeiten zu höherer 
Filtration führen. 
Der Transport in der Gesteinsmatrix wird unter Berücksichtigung von Advektion, 
hydrodynamischer Dispersion und Filtration berechnet: 
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Cmm Konzentration der mobilen Kolloide in der Matrix [ML-3] 
Cfm Konzentration der gefilterten Kolloide in der Matrix [ML-3] 
Cvm Volumenanteil der gefilterten Kolloide in der Matrix [L³L-3] 
vm Kolloidgeschwindikeit in der Matrix [LT-1] 
Dijm Dispersionskoeffizient der Kolloide in der Matrix [L-2T-1] 
K1 Koeffizient der Depositionsrate in der Matrix[T-1] 
αl longitudinale Dispersivität der Kolloide in der Matrix [L] 
αt transversale Dispersivität der Kolloide in der Matrix [L] 
τ Matrixtortuosität [-] 
 
Neben dem Transport von Kolloiden wird der Transport von gelösten Stoffen durch das 
geklüftete Medium mit einer Advektions-Dispersions-Gleichung berechnet, die auch 
reaktiven Stofftransport berücksichtigt. Auf die Besonderheiten des Co-Transports von 
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 gelösten Stoffen an den im System enthaltenen Kolloiden wird hier nicht weiter 
eingegangen, da diese Funktionalität der Software für die Arbeit nicht relevant ist. 
Zur Lösung der numerischen Gleichungen werden Galerkin Finite Elemente 
angewendet. Die Klüfte werden als lineare Elemente und die Matrix als Blöcke 
diskretisiert. Beide Systeme werden als zwei sich überlappende Kontinuen betrachtet 
und die Gleichungen für einen Punkt gleichzeitig superpositioniert gelöst. 
Die Geometrie der hier angewendeten Modelle ergibt sich entsprechend des 
Versuchsaufbaus mit den beiden Gesteinshälften und der zentralen, vertikal orientierten 
Einzelkuft sowie den beiden an den Stirnseiten befindlichen Filterplatten (Abb. 32). Die 
Elementgrößen sind auf die beiden Qualitätskriterien Gitter Peclet-Zahl und Courant-
Kriterium (Gleichungen (99) und (100)) individuell für die Sandsteine gewählt. Die 
Raumdiskretisierung quer zur Strömungsrichtung (x) beträgt beim Herzogenrather 
Sandstein 0,2 Millimeter und 1 Millimeter in Strömungsrichtung (y). Die hydraulischen 
Parameter der Filterplatten und der jeweiligen Gesteinsmatrix sind aus den in Kapitel 
5.2 bzw. Kapitel 5.3.1 dargelegten Modellergebnissen entnommen und als 
Orientierungswerte zur Kalibrierung verwendet.   
 
 
Abb. 32: Domainverteilung der numerischen Simulationen der Fluidströmung und 
des NaCl-Transports durch die Einzelkluftproben  mit COLFRAC. 
 
Die Kalibrierung der jeweiligen NaCl Versuche zur Charakterisierung der 
Gesteinsproben erfolgte mit DREAMZS mit 500 Rechenläufen und 3 Markov-Ketten 
anhand der Parameter Kluftöffnungsweite, Durchlässigkeit und Dispersivität der 
Gesteinsmatrix 
Kluft 
Filterplatten 
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 Gesteinsmatrix sowie Durchlässigkeit und Dispersivität der Filterplatten im Rahmen der 
jeweils gemessenen Variabilitäten. Die beiden vertikalen Seitenränder sind im Modell 
als undurchlässige Randbedingung berücksichtigt. Der obere Modellrand ist als 
Festpotential mit einem Wert von Null Metern und der untere Modellrand mit einer 
Randbedingung zweiter Art (Neumann Randbedingung) entsprechend der gemessenen 
Fluidströme umgesetzt. Hinsichtlich des Transports ist angenommen, dass die Proben 
initial frei von NaCl sind. Die untere Transportrandbedingung ist als Randbedingung 
erster Art (Dirichlet Randbedingung) entsprechend der verwendeten Konzentrationen 
und Applikationszeiten berücksichtigt. 
Die gemessenen AgNP Durchgangskurven sind auf Grundlage der durch die 
Kalibrierung der NaCl Durchgangskurven ermittelten Parameter ebenfalls mit  
DREAMZS kalibirert worden. Dazu sind bei 3 Markov-Ketten insgesamt 1000 
Simulationen realisiert. Als variable Kalibrierungsparameter sind die 
Filtrationskoeffizienten und die Dispersivitäten der zustromseitigen Filterplatte, der 
Gesteinsmatrix und der Kluft berücksichtigt. Die Rand- und Anfangsmbedingunegn 
entsprechen denen der NaCl-Simulationen. 
  
4.5.4. Parameterbestimmung und Modellgüte 
DREAMZS verwendet den „random walk Metropolis“ Algorithmus zur Suche des 
globalen Fehlerminimums unter Verwendung der Metropolis Akzeptanz 
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 θi Position der Markov-Kette 
υi Parametersatz zur Kalibrierung 
π(·) Dichte der Zielverteilung 
 
Aus den Parametersätzen bei konvergenten Markov Ketten wird derjenige mit der 
höchsten Wahrscheinlichkeit für die Interpretation bzw. weitere Bearbeitung 
ausgewählt: 
( )( )∑ −⋅−= 2,,log2))(log( isim XX
NL β  (97) 
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  L(β) Log-Likelihood Funktion 
 N Anzahl der Datenpaare 
Xm,i Messwert zur Zeit i 
Xs,i  simulierter Wert zur Zeit i 
 
Die objektive Funktion, die in Hydrus-1D bei der inversen Modellierung minimiert 
wird, ist in Simunek (1998) diskutiert. Die Übereinstimmung der Modellrechnungen mit 
den Messwerten in Hydrus-1D und COLFRAC ist über den Bestimmungskoeffizienten 
R² bewertet.  
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Xm,i Messwert zur Zeit i 
mX  Mittelwert der Messwerte 
Xs,i  simulierter Wert zur Zeit i 
sX  Mittelwert der Simulationswerte 
 
In Hydrus-1D werden darüber hinaus noch weitere statistische Werte der Modellgüte 
berechnet. Der Standardfehler wird anhand der Kenntnis der objektiven Funktion, der 
Anzahl der Messwerte und unbekannten Parametern und einer inversen Matrix 
berechnet. Er beschreibt in relativer Weise die Abweichung der Simulationswerte von 
den Messwerten. 
Zur Vermeidung von numerischer Oszillation und Dispersion sind bei den numerischen 
Simulationen die Zeit- und Raumdiskretisiereung so gewählt, dass sowohl die Gitter 
Peclet-Zahl als auch das Courant-Kriterium während der Simulationen keine Werte 
größer als eins annehmen. Über die Gitter Peclet-Zahl 
le Dn
xqPe
⋅
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q spezifischer Durchfluss [LT-1] 
 
kann die Raumdiskretisierung ∆x definiert werden und über das Courant-Kriterium 
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R Retardationsfaktor 
n
KR dbρ+= 1  [-] 
 Kd Verteilungskoeffizient [L3M-1] 
 
 
wird unter Berücksichtigung der Raumdiskretisierung die maximale Zeitdiskretisierung 
festgelegt. 
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 5. Ergebnisse und Diskussion 
5.1. Ergebnisse der Ag – Partikelpräparation 
Messungen mit der AF4, ausgewertet nach der Methode der Retentionszeit zeigen 
mittlere Partikelradien der AgNP von rund 20 nm, die durch pH variable Messungen in 
destilliertem Wasser mit dynamischer Lichtstreuung bestätigt werden (Abb. 33). Die 
Partikelradien sind auch unter Zugabe von mono- und bivalenten Ionen sehr stabil. Die 
Standardabweichung beträgt für 10 mM NaNO3 rund 0,15 nm und für 1 mM Ca(NO3)2 
0,7 nm.  
 
 
Abb. 33: Zetapotential über pH-Wert (oben) und Partikelradius über pH-Wert 
(unten) von einer AgNP Suspension mit 0,06 mg/mL AgNP und variabler 
Elektrolytzusammensetzung (10mM NaNO3, 1 mM Ca(NO3)2), gemessen mit 
dynamischer Lichtstreuung. 
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 Bei Dispergierung in destilliertem Wasser kommt es zu einer deutlichen Zunahme der 
Partikelradien im pH-neutralen und basischen Bereich. Dadurch ergibt sich eine 
Standardabweichung der Partikelradien über den Messsbereich von 3,9 nm. Das Zeta-
potential ist im Bereich von pH 3 bis pH 10 durchgängig negativ und ändert sich bei 
Zugabe von 10mM NaNO3 bzw. 1mM Ca(NO3)2 im Vergleich zum destillierten Wasser 
nur gering. Bei geringen pH Werten kompensieren die positiven Ladungsträger in der 
Lösung die negative Partikeloberfläche teilweise, so dass das Zetapotential insgesamt 
nur schwach negativ ausgeprägt ist. Das Zetapotential zwischen geringem und 
vergleichsweise hohem Elektrolytgehalt der Dispersion unterscheidet sich bei niedrigen 
pH-Werten kaum. Bei hohen pH-Werten wird der Unterschied zunehmend deutlicher. 
Durch die geringe Ionenkonzentration von destilliertem Wasser und die abnehmende 
Konzentration von positiven Ladungsträgern nimmt der Betrag des Zetapotentials 
deutlich stärker zu als bei den Dispersionen mit definierten Ionenkonzentrationen. Am 
geringsten ist die Änderung des Zetapotentials für die bivalente Elektrolytlösung. 
Die Verteilung der Partikelgrößen gemessen mit dynamischer Lichtstreuung des in 
dieser Arbeit verwendeten Produktbatches ergeben vergleichbare Ergebnisse zu den 
Messungen des Joint Research Centre der Europäischen Kommission (Klein et al. 
2011). Auch in dem hier verwendeten Produkt liegen untergeordnet Nanopartikel mit 
geringen Partikelgrößen von kleiner 5 nm und einem dominierenden Anteil von 
Partikeln mit Größen von rund 20 nm (Abb. 34). Auffällig ist die sehr weite 
Partikelgrößenverteilung in destilliertem Wasser bei neutralen und basischen pH-
Wertbedingungen, die sich bis mehrere 100 Nanometer erstreckt. Bei Zugabe von 
geringen Salzkonzentrationen (10 mM NaNO3 und 1 mM Ca(NO3)2) sind die 
Partikelgrößenverteilungen über den gemessenen pH-Wertbereich sehr stabil.  
Die gemessene Partikelgrößenverteilung ist im Vergleich zu Messungen mit 
Rasterelektronenmikroskopen und Transmissionselektromiskoskopen (Kapitel 4.2, 
Klein et al. 2011) vergleichsweise weit gestuft. Partikel in der Größenordnung von bis 
zu 100 Nanometer können mit REM oder TEM nicht nachvollzogen werden. Klein et al. 
(2011) weisen darauf hin, dass bei der Messung von Partikelgrößenverteilungen im 
Nanometerbereich mittels DLS es offensichtlich Limitationen hinsichtlich der 
Anwendbarkeit der Technik gibt. Die in veschiedenen Institutionen gemessenen 
Partikelgrößenverteilungen von Partikelgrößengemischen können mit den Messungen 
mit REM oder TEM nicht bestätigt werden. Es wird daher davon ausgegangen, dass die 
Messung der Partikelgrößenverteilung mit DLS nicht die tatsächliche Verteilung 
widerspiegelt.  
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Abb. 34: Verteilung der AgNP-Größen in Abhängigkeit vom pH-Wert, gemessen mit 
dynamischer Lichtstreuung für Dispersionen in a) destiliertem Wasser, b) 10 mM 
NaNO3 und c) 1 mM Ca(NO3)2. 
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5.2.  Transportcharakteristik der Durchflusszellen 
Zur Überprüfung eines eventuellen Rückhalts von AgNP durch den Versuchsaufbau, 
wurde dieser unter vergleichbaren Bedingungen hinsichtlich der AgNP Mobilität 
getestet und im Vergleich zu einem konservativen gelösten Stoff (NaCl) bei einem 
Volumenstrom von Q = 0,8 mL min-1 charakterisiert. Die Ergebnisse zeigen einen 
geringfügigen Rückhalt von 5 % bei der ersten AgNP Applikation mit destilliertem 
Wasser. Die darauf folgenden Durchströmungsversuche mit 1 mM NaNO3 und 10 mM 
NaNO3 zeigen noch geringere AgNP Rückhalte von jeweils rund 2 %. Die 
Durchgangskurven von NaCl und AgNP sind nahezu identisch (Abb. 35). Abgesehen 
von dem initialen Versuch, der geringfügige Deposition von AgNP aufweist, kann der 
Transport von AgNP durch den Versuchsaufbau als konservativ angesehen werden. 
Als Fazit kann aus den Vorversuchen gezogen werden, dass bei der initialen 
Applikation von AgNP ein leicht erhöhter Rückhalt der AgNP im Versuchsaufbau 
erfolgt, die darauf folgenden Versuche allerdings im Bereich der Messgenauigkeit 
keinen Rückhalt haben. Als Konsequenz sollten für die Untersuchungen mit den hier 
verwendeten AgNP möglichst konditionierte Filterplatten verwendet werden bzw. der 
Rückhalt bei der Interpretation berücksichtigt werden, da bei derem erstmaligem 
Gebrauch zu einem sehr geringen Teil Partikel angelagert werden.  
Die Durchgangskurven der Leerversuche sind analog zu den Auswertungen der 
Durchgangskurven der Gesteinsproben mit numerischer Simulation in Hydrus-1D 
hinsichtlich der Dispersivität des Versuchsaufbaus bewertet worden (vgl. Kap. 4.5). Die 
Versuchsergebnisse sind in Tab. 3 zusammen gefasst. Besonders zu erwähnen ist der 
Unterschied der Dispersivitäten zwischen gelöstem NaCl und dispergierten AgNP. Die 
AgNP haben eine vergleichsweise hohe Dispersivität, die vermutlich nicht nur durch die 
Filterplatten, sondern auch durch deren Strömung durch die Versuchsapparatur zustande 
kommt.  
 
Tab. 3: Ergebnisse der inversen numerischen Modellierung der Transportversuche durch die 
probenleere Versuchsanordnung mit Filterplatten . 
 
Konfiguration Dispersivität (m) Standardfehler (m) R² 
NaCl, gelöst 8,12∙10-3 2,93 0,990 
AgNP, H2O dest. 3,88∙10-2 1,64∙10-2 0,999 
AgNP, 1 mM NaNO3 3,77∙10-2 1,86∙10-2 0,998 
AgNP, 10 mM 
Ca(NO3)2 
4,45∙10-2 3,19∙10-2 0,998 
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Abb. 35: a) Durchbruchskurven und Rückerhalt von NaCl und AgNP bei 
verschiedenen Elektrolytkonzentrationen durch die probenleere Versuchsanordnung 
und b) die entsprechenden integrativen Darstellungen der Durchbruchskurven, Q = 1 
mL min-1. 
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 5.3. Systemcharakterisierung - Transport von gelösten Stoffen 
5.3.1. Transport durch die homogene Matrix 
Der Transport von Natriumchlorid durch die ungestörten Gesteinsproben lässt sich mit 
numerischer Modellierung nachvollziehen. Im Gegensatz zur analytischen Modellierung 
können bei der numerischen Modellierung die Effekte des Versuchsaufbaus auf die 
Transportparameter berücksichtigt werden und so von den Versuchsbedingungen 
bereinigte Transportparameter bestimmt werden (Abb. 36).  
 
 
Abb. 36: Gemessene und modellierte NaCl-Durchgangskurven der Transportversuche 
des Herzogenrather Sandsteins. Die gestrichelten Linien zeigen die 95 % 
Konfidenzintervalle der Modellkurven. 
 
Tab. 4: Hydraulik- und Transportparameter ermittelt aus den Versuchsergebnissen 
der untersuchten Sandsteine durch numerische Modellierung. Der jeweilige 
Standardfehler der Mess- bzw. Modellwerte ist kursiv angegeben. 
 
Probe kf (m s-1) 
Dl 
(m² s-1) 
ne 
(%) R
2 
Herzogenrather 
Sandstein 1 (4-1) 
1,53·10-6 
1,89·10-7 5,06·10
-8 18,7 0.6 0,991 
Herzogenrather 
Sandstein 2 (4-2) 
7,67·10-6 
5,10·10-8 5,89·10
-8 18,8 0,5 0,992 
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 Solling 2,21·10
-10 
5,85·10-11 7,53·10
-9 8,8 1,46 0,973 
Obernkirchner 
Sandstein 1 (14-1) 
2,80·10-9 
6,98·10-10 8,76·10
-9 12,2 0,08 0,992 
Obernkirchner 
Sandstein 2 (14-2) 
5,73·10-10 
7,44·10-11 9,13∙10
-9 11,8 0,979 
 
Die so ermittelten Gesteinscharakteristika bilden die Basis für die weiterführende 
Modellierung und Interpretation des Partikeltransports. Die Ergebnisse sowie die 
Standardfehler der Messungen der Durchlässigkeitsbeiwerte nach DIN 18130 (DIN 
1998) bzw. Modellwerte sind in Tab. 4 aufgelistet. Die errechneten Peclet-Zahlen 
weisen auf advektionsdominierten Transport hin. 
 
5.3.2. Transport durch das druckinduzierte Kluftsystem 
Die einaxiale Druckpressung erzeugt makroskopisch sichtbare Klüfte in den 
Gesteinsmatrizes. Wie aus der visuellen Überprüfung der Proben sowie aus den 
computertomographischen Messungen sichtbar ist, sind die induzierten Klüfte wenig 
homogen hinsichtlich der Kluftöffnungsweite und ihrer räumlichen Anordnung. Die 
Kluftöffnungsweiten variieren im messbaren Bereich zwischen der Messgenauigkeit 
von rund 80 µm (Voxelgröße) und knapp 600 µm entlang einer Kluft. Es ist zu 
erkennen, dass die induzierten Klüfte nicht den vollen Probenquerschnitt erfassen (Abb. 
37).  
An der Probenoberseite erreichen die Klüfte maximale Öffnungsweiten, die zur 
Unterseite, wo bei Durchflussexperimenten das Fluid einströmt, hin abnehmen und 
nicht mehr quantifizierbar sind. Bezüglich der Gesteinsdurchlässigkeit resultiert dies in 
deutlich erhöhten Durchlässigkeitsbeiwerten der untersuchten Proben im Vergleich zu 
den ungestörten Proben, die beim Herzogenrather Sandstein um einen Faktor von rund 
200 und bei den beiden anderen Sandsteine um einen Faktor von ca. 20 höher liegen 
(Tab. 5). Die Durchbruchskurven des NaCl durch die partiell geklüfteten Sandsteine 
sind mit unterschiedlichen Modellvarianten simuliert worden, um die hydraulischen 
Eigenschaften der Klüfte und der Wechselwirkung mit der Gesteinsmatrix zu ermitteln 
und um das für den Stofftransport repräsentativste Modell zu finden (Abb. 38). 
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Abb. 37: Vertikaler computertomographischer Schnitt durch den partiell geklüfteten 
Solling mit Angabe der räumlich variierenden Kluftöffnungsweite. Die 
Durchströmung der Probe erfolgte von unten nach oben.  
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Abb. 38: Gemessene und modellierte NaCl-Durchbruchskurven der 
Transportversuche durch den a) partiell geklüfteten Herzogenrather Sandstein und b) 
den partiell geklüfteten Obernkirchner Sandstein. SP: Single-Porosity-Model, DP: 
Double-Porosity-Model, SP-DP: Strömung mit Single-Porosity-Model und Transport 
mit Double-Porosity-Model. MCMC: Markov Chain – Monte Carlo Simulation, 
Invers: Marquardt-Levenberg Algorithmus. 
 
Die berechneten Porositäten der angewendeten Modelle unterscheiden sich zum einen 
deutlich von denen der ungestörten Probe, zum anderen weichen die Werte der 
verschiedenen Modelle voneinander ab. Alle berücksichtigten Modelle ergeben für die 
NaCl-Durchgangskurve beim Herzogenrather Sandstein ähnliche Ergebnisse bezüglich 
der Güte der Kurvenanpassung. Bemerkenswert ist, dass das SP-Modell eine 
vergleichbare Modellgüte hat wie die komplexer aufgebauten DP bzw. SP-DP Modelle. 
Auffällig ist die Abweichung der Transportparameter des DP-Modells des MCMC-
Verfahrens bei dem die effektive Porosität des mobilen Kontinuums nur 0,87 % und das 
immobile Kontinuum eine Porosität von 12 % hat. Alle anderen Modelle 
prognostizieren effektive Porositäten des mobilen Kontinuums von 13-14 %. Ebenso 
auffällig ist die weite Bandbreite des Austauschkoeffizienten zwischen Kluft und 
Matrix der zwischen 7,258 und 1,8·10-5 s-1 variiert. 
  
Tab. 5: Hydraulische Gesteinseigenschaften der partiell geklüfteten Gesteinsproben und Ergebnisse 
der numerischen Transport-modellierung unter Berücksichtigung verschiedener Modellansätzen. 
SP: Single-Porosity-Model, DP: Double-Porosity-Model, SP-DP: Strömung mit Single-Porosity-
Model und Transport mit Double-Porosity-Model. MCMC: Markov Chain – Monte Carlo 
Simulation, Invers: Marquardt-Levenberg Algorithmus. Für den Solling wurde lediglich das SP-
Modell angewendet, die übrigen Modellvarianten bleiben unberücksichtigt  (n.a.). 
 
Probe 
kf 
(ms-1) 
Modell 
ne 
(%) 
ne,Im 
(%) 
αl 
(m) 
ω 
(s-1) 
R² 
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 Herzogenrather 
Sandstein 
3.19·10-4 
MCMC, 
DP 0,87 12,8 0,0042 7,258 0,990 
Invers, 
DP 12,8 9 0,001 1,8·10
-5 0,995 
Invers, 
SP 13,9 - 0,0028 - 0,993 
Invers, 
SP-DP 14,5 2,5 0,001 3,02·10
-4 0,995 
Solling 4.81·10-9 
MCMC, 
DP (n.a.)  
Invers, 
DP (n.a.)  
Invers, 
SP 14,5 - 0,021 - 0,989 
Invers, 
SP-DP (n.a.)  
Obernkirchner 
Sandstein 
6.78·10-8 
MCMC, 
DP 4,2 10,9 0,0086 0,643 0,9974 
Invers, 
DP 1 10 0,0094 8,57·10
-4 0,9968 
Invers, 
SP 15,1 - 0,0093 - 0,9974 
Invers, 
SP-DP 15,2 0,73 0,0094 1,48·10
-4 0,9974 
Beim Solling kann lediglich das SP-Modell mit hinreichender Genauigkeit an die 
gemessenen Konzentrationen angepasst werden, obwohl die Massenbilanz des Modells 
der Wasserströmung einen vergleichsweise hohen Fehler von 1,3 % aufweist. Alle 
anderen Modellvarianten ergeben keine repräsentative Anpassung an die Messwerte und 
werden deshalb nicht weiter berücksichtigt. Die Modellanpassungen an die gemessene 
Durchbruchskurve des Obernkirchner Sandsteins haben alle eine vergleichbare Güte, 
abgesehen von der Modellkurve der inversen Lösung des DP-Modells. 
Insgesamt ist festzuhalten, dass beim Herzogenrather Sandstein sowie beim 
Obernkirchner Sandstein die SP-Modelle im Vergleich zu den anderen berücksichtigten 
Modellen adequate und physikalisch sinnvolle Lösungen zeigen. Vor allem der weite 
Bereich der modellierten Austauschkoeffizienten ωT bei den DP-Modellen zeugt von 
der großen Unsicherheit der Parameterbestimmung. In der weiteren Bearbeitung werden 
daher nur die SP-Modelle berücksichtigt. 
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 5.3.3. Strömung und Transport durch die Einzelkluft 
Zur Charakterisierung der hydraulischen Verhältnisse der Einzelkluft der untersuchten 
Proben sind diese zunächst unter variablen Druckrandbedingungen durchströmt worden. 
Aus den Versuchen sind die Abhängigkeiten der Durchflussmengen und der 
hydraulischen Kluftöffnungsweite vom hydraulischen Gradienten und über die 
Berechnung der Reynoldszahl das Fließregime interpretiert worden. Alle Versuche sind 
bei einem konstanten Umlagerungsdruck von 1,5 bar durchgeführt worden. Die 
Ergebnisse zeigen, dass die Durchflussmengen in Abhängigkeit des hydraulischen 
Gradienten bei Proben der gleichen Gesteinseinheit variieren. Dies kann an der 
Probenpräparation hinsichtlich der Schnittführung und deren Reproduzierbarkeit 
begründet sein aber auch auf Variationen der hydraulischen Durchlässigkeit der Matrix 
zurückgeführt werden. Für alle Proben stellt sich in etwa ein lineares Verhältnis 
zwischen Durchflussmenge und hydraulischem Gradienten ein (Abb. 39). Abweichend 
davon ist bei der Probe Oberkirchner-3 ein unterproportionales Verhalten bei hohen 
hydraulischen Gradienten zu erkennen, dass auf turbulente Fließverhältnisse deuten 
könnte. Diese Werte liegen jedoch oberhalb der in den Transportversuchen 
angewendeten Fließbedingungen. Es wird deutlich, dass sich bei allen Proben erst ab 
einem kritischen Gradienten eine Strömung einstellt. Die hydraulischen 
Kluftöffnungsweiten der Proben sind nach Gleichung (6) berechnet, steigen daher 
proportional zum hydraulischen Gradient und entsprechend der Durchflussmengen an. 
Die Reynoldszahlen bei den Versuchsbedingungen sind alle kleiner als eins. Für die bei 
den AgNP Transportversuchen eingestellten Durchflussraten von rund 1 ml min-1 bzw. 3 
mL min-1 kann daher von linearen Fließregimen ausgegangen werden. Die 
hydraulischen Randbedingungen der Transportversuche sind in Tab. 6 
zusammengestellt. 
Die Charakterisierung der Transporteigenschaften der Proben ist anhand von 
Markierungsversuchen mit gelöstem NaCl erfolgt. Die Markierungszeit mit 5 g L-1 
NaCl beträgt bei allen Versuchen 90 Minuten. Danach sind die Proben mit destilliertem 
Wasser (elektrische Leitfähigkeit: ~20 µS cm-1) bis zum Erreichen eines 
Schwellenwertes kleiner als 100 µS cm-1 gespült worden. 
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Abb. 39: a) Durchfluss in Abhängigkeit vom hydraulischen Gradient von drei 
Einzelkluftproben des Obernkirchner Sandsteins und b) Abhängigkeit der 
hydraulischen Kluftöffnungsweite von der berechneten Durchströmungsrate bei 
konstantem Umlagerungsdruck von 1,5 bar. 
 
Die Porositäten der Proben spiegeln sich sowohl in den Durchgangskurven als auch in 
der integrativen Darstellung derselben wider, indem die relativ durchflossenen 
Porenanteile für die bei den Versuchen in etwa identisch applizierten Fluidvolumina bei 
zunehmender effektiver Porosität der Gesteine abnehmen (Abb. 40). Das 
Transportverhalten des gelösten NaCl ist für alle Versuche konservativ, was durch die 
nahezu gleichen Steigungen der integrierten Durchbruchskurven repräsentiert wird. 
Dies spiegelt sich auch in den erreichten Wiederfindungssummen wider. Bei den beiden 
Proben des Herzogenrather Sandsteins beträgt die Wiederfindungsrate rund 100 %, bei 
den Proben des Solling etwa 97,5 % und bei den Proben des Obernkirchner Sandsteins 
97 respektive 94 %. Die variablen Kluftöffnungsweiten der Sandsteine prägen 
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 insbesondere die Durchbruchskurven des Obernkirchner Sandsteins und der des 
Sollings. Die Proben mit den höheren Kluftöffnungsweiten (10/3 und 14/3) zeigen 
entsprechend frühere Ankunftszeiten des gelösten NaCl. 
 
Tab. 6: Hydraulische Randbedingungen der NaCl und AgNP Transportversuche. 4: 
Herzogenrather Sandstein, 10: Solling und 14: Obernkirchner Sandstein. 
 
Probe Q (m³ s-1) b (µm) v (m/s) Reynolds-Zahl 
DTaylor 
(m²/s) 
Dispersivität 
(m) 
4/1 1.48E-08 29 1.02E-02 0.31 2.10E-05 2.06E-03 
4/2 1.48E-08 31 9.53E-03 0.31 2.08E-05 2.19E-03 
10/3 1.46E-08 31 9.49E-03 0.31 2.04E-05 1.19E-03 
10/4 1.49E-08 17 1.79E-02 0.32 2.13E-05 2.17E-03 
14/1 1.50E-08 13 2.37E-02 0.32 2.14E-05 9.04E-04 
14/3 1.61E-08 20 1.62E-02 0.34 2.47E-05 1.53E-03 
 
Aus den NaCl Durchgangskurven wird auch die Relevanz der Matrix auf den Transport 
deutlich. Im Vergleich zu den Durchgangskurven der Solling und der Proben des 
Obernkirchner Sandsteins, die beide geringe Gesteinsdurchlässigkeiten haben, zeigen 
die Durchgangskurven der Proben des Herzogenrather Sandsteins einen weniger starken 
Konzentrationsanstieg. Auch der abfallende Kurvenast ist deutlich flacher. Die hohe 
Durchlässigkeit der Gesteinsmatrix und die damit assoziierte Wechselwirkungen 
zwischen Kluft und Matrix sind für diesen Verlauf verantwortlich. Entsprechend der bei 
den Matrixproben gemessenen hydraulischen Durchlässigkeiten, sind die abfallenden 
Kurventeile der Druchbruchskurven bei den Obernkirchner Sandsteinproben flacher als 
die der Solling-Proben wobei die Probe 14-3 und 10-4 relative ähnlich sind. Es ist 
deshalb zu erwarten, dass die Probe 10-4 im Rahmen der an den Matrixproben 
gemessenen Varianz der hydraulischen Durchlässigkeiten, verhältnismässig gering 
durchlässig ist. Die Form der Druchbruchskurve bei der Probe 4-2 ist in der fehlenden 
Filterplatte begründet. Eine gleichmäßige Durchströmung der Probe ist nicht 
gewährleistet, was sich in dem NaCl-Transport widerspiegelt. Auf die Filterplatte ist in 
diesem Fall verzichtet worden, um deren Einfluss auf den AgNP Transport zu testen 
(Kapitel 5.4.3). 
Anhand der Ergebnisse der Transportversuche mit NaCl durch die Proben mit 
Einzelkluft sind numerische Modelle kalibriert worden, um die hydraulischen Paramter 
sowie die Transportparameter als Grundlage für die Transportmodelle der AgNP zu 
bestimmen. Die Modelle sind mit dem in Kapitel 4.5.3 erläuterten Computercode 
COLFRAC in Kombination mit dem MCMC-Verfahren umgesetzt. 
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Abb. 40: a) Relative Konzentration über dem relativen durchströmten Volumen der 
untersuchten Gesteinsproben. b) Integrierte Druchgangskurven über dem relativen 
durchströmten Volumen. Herzogenrather Sandstein: 4, Solling: 10 und 
Obernkirchner Sandstein: 14. Q ~ 1 mL min-1. 
 
Die Kalibrierung der Durchgangskurven mit COLFRAC liefert Modellgüten zwischen 
R² = 0,98 und 0,99. Die Unterschiede im Stofftransport zwischen den Proben des 
Herzogenrather Sandsteins und den beiden anderen Sandsteinen mit geringerer 
Matrixporsität und –durchlässigkeit sind gut abbildbar. Die geringen Unterschiede 
beispielsweise zwischen den Proben 10/3 und 14/3 sind mit dem Modell allerdings nur 
begrenzt nachvollziehbar (Abb. 41). 
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Abb. 41: Gemessene und modellierte Durchgangskurven der Einzelkluftproben 4/1, 10/3 und 14/3. 
 
5.4. Partikeltransport 
5.4.1. AgNP Transport durch die homogene Matrix 
Der Transport der synthetischen AgNP durch die ungestörte Matrix des Herzogenrather 
Sandsteins ist im Vergleich zum Transport des Referenzstoffs NaCl bei einer ersten 
AgNP Applikation mit destilliertem Wasser als Hintergrunskonzentration verzögert. 
Erst nach knapp 1,7 Porenvolumen setzt der Durchbruch von Silber ein. Die maximal 
erreichten relativen Konzentrationen sind allerdings durchaus vergleichbar mit denen 
des Salzversuchs (Abb. 42). Das Tailing der AgNP-Durchbruchskurven ist mit dem des 
NaCl-Transports nahezu identisch. Auch die integrierte Durchgangskurve zeigt deutlich 
die Transportverzögerung zu Beginn des Experiments und den relativen Anteil an 
zurückgehaltenen Partikeln. Durch die nahezu gleiche Steigung der beiden integrierten 
Durchbruchskurven nach ca. 4 Porenvolumina wird von einem Transport ausgegangen, 
der nach einer initialen Phase der Partikelbelegung an Mineraloberflächen analog zur 
Modellkurve in Abb. 30 c) unter Gleichgewichtsbedingungen abläuft. Der gesamte 
AgNP-Wiedererhalt liegt bei 58 %. Die in der Probe verbliebene spezifische AgNP-
Masse beträgt damit 3·10-4 g g-1. Die Größenverteilung der AgNP im Eluat ist 
abgesehen von einem Verdünnungseffekt sehr konstant. Verdünnt wurden Proben mit 
hohen AgNP-Konzentrationen, um sie mit der entwickelten Messmethode analysieren 
zu können. Diese Proben zeigen einen signifikant geringeren Partikelradius als die 
originären Proben.  
Der AgNP-Durchbruch kann mit einem Modell repräsentativ nachvollzogen werden, 
welches bezüglich der Abscheidung von Partikeln an Mineraloberflächen eine begrenzte 
Belegung berücksichtigt. Die Modellanpassung liefert Modellwerte für die 
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 Partikeldepositionsrate von 4,01·10-3 s-1 und für die maximale Partikelbelegung von 
2,04·10-4 was sehr gut mit dem experimentell bestimmten Wert von 3·10-4 
übereinstimmt. Anzumerken ist, dass neben der Deposition von AgNP an bzw. in der 
Gesteinsprobe (Abb. 50) auch eine Deposition von AgNP in der zustromseitigen 
Filterplatte zu beobachten ist. Die in der Gesteinsmatrix spezifische abgelagerte AgNP 
Masse ist folglich geringer als der oben angegebene Wert.  
 
  
 
Abb. 42: a) Initiale Durchbruchskurven von NaCl und AgNP durch Herzogenrather Sandstein 
(Probe 1) mit Modellanpassung des AgNP-Transports (der grau hinterlegte Bereich markiert die 
Proben, die vor der Analyse verdünnt wurden). b) Integral der Durchbruchskurven von NaCl und 
AgNP mit Modellanpassung für den AgNP-Transport. Q = 0,6 mL min-1, CAg = 0,6 mg mL-1. 
 
Nachfolgende Versuche an der gleichen Gesteinsprobe des Herzogenrather Sandsteins 
können das oben diskutierte Ergebnis nicht reproduzieren. Vielmehr zeigt der darauf 
folgende zweite Versuch kaum eine Verzögerung der AgNP im Vergleich zu NaCl 
(Abb. 43). Es zeigt sich, dass die Steigung der integrativen Durchbruchskurve nach 
einer kurzen Durchbruchsverzögerung zu Beginn des Versuchs ab ca. 1,5 Porenvolumen 
parallel mit dem Referenzstoff NaCl verläuft. Der Wiedererhalt beträgt rund 93 %. Die 
spezifische Masse der angelagerten Partikel beträgt 1,2∙10-5. Der sich daran 
anschließende dritte Versuch mit destilliertem Wasser zeigt eine sehr gute 
Übereinstimmung mit dem Druchbruch von NaCl. Die beiden Kurvenverläufe sind 
nahezu deckunsgleich. Besonders gut zu erkennen ist dies in der integrativen 
Darstellung. Der Wiedererhalt liegt bei knapp 99 %. 
Anschließend an die AgNP-Applikationen mit destilliertem Wasser sind an der ersten 
Gesteinsprobe des Herzogenrather Sandsteins Transportversuch mit definierten 
Elektrolytkonzentrationen sowohl monovalenten als auch bivalenten Ionen 
durchgeführt. Die zunächst applizierte AgNP-Dispersion mit 10 mM NaNO3 
Hintergrundkonzentration zeigt einen leicht verzögerten Transport. Zum einen wird 
nicht die maximale applizierte Konzentration erreicht. Zum anderen zeigt der 
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 integrative Verlauf der Durchbruchskurve eine leicht reduzierte Steigung. Der AgNP-
Wiedererhalt liegt ungeachtet dessen bei rund 102 % aufgrund des etwas länger 
andauernden Durchbruchs. Der Transport, der darauf folgenden Injektion einer AgNP 
Suspension mit 1 mM Ca(NO3)2 erfolgt annähernd unter Gleichgewichtsbedingungen. 
Die Durchbruchkurve ist abgesehen von einer leicht reduzierten Maximalkonzentration 
nahezu deckungsgleich mit der NaCl Referenzkurve. Der Wiedererhalt liegt allerdings 
etwas geringer bei knapp 96 %. Die spezifische Masse der abgelagerten Partikel beträgt 
7,6∙10-6. 
 
Tab. 7: Analytisch und numerisch ermittelte Transportparameter der AgNP Transportversuche an 
den beiden ungestörten Herzogenrather Sandsteinproben. Die Standardfehler sind unter den 
entsprechenden angepassten Modellparametern kursiv angegeben. 
 
 
 
 
Versuch Wiedererhalt Depositionsrate k, 
"clean bed filtration"
αl
Deposition 
ka
Remobili-
sierung kd
Smax,1 R²
Massenbilanz-
fehler
(%) s-1 m s-1 s-1 - (%) (%)
1.80E-03 4.01E-03 - 2.04E-04
7.40E-04 7.50E-04 5.94E-06
1.55E-03 1.00E-08 - -
4.94E-04 2.50E-17
1.37E-03 1.00E-08 - -
2.70E-04 1.50E-17
1.33E-03 9.90E-05 2.70E-03 -
2.40E-04 1.20E-05 5.60E-05
4.06E-05 7.22E-06 -
2.20E-05 3.58E-05
3.05E-03 1.00E-08 - -
7.60E-04 2.81E-17
2.39E-03 1.00E-08 - -
1.04E-03 3.93E-17
7.23E-03 - 1.39E-04
1.29E-03 1.64E-05
9.49E-04 7.88E-04 - -
1.52E-03 1.31E-04
2.07E-03 2.35E-04 1.45E-03 -
6.88E-04 1.34E-04 1.20E-03
5.82E-03 1.00E-04 - -
1.04E-03 4.42E-05
2
5
96
99
102
96
3
4
0.0008
0.990 0.0000
4.97E-05
1.79E-05
Probe
0.981
Herzogenrather 1
1 58
1
2
3
4
92
99
43
80
n.a.
6.17E-06
0.980
4.08E-06
4.26E-05
1.40E-03
0.997
0.993
0.0005
0.0005
0.0739
0.0006
0.992
0.992
91 2.72E-06 0.994 0.0000
0.0006
0.00000.9821.15E-05
2.60E-03
9.65E-04
6 95 1.32E-04 0.996 0.0006
Herzogenrather 2
3.00E-03 0.915 0.0006
5
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Abb. 43: a) AgNP-Durchbruchskurven der Wiederholungsmessungen der ersten 
Herzogenrather Sandsteinprobe im Vergleich zu NaCl. b) Integral der 
Durchbruchskurven der Wiederholungsmessungen von NaCl und AgNP. Q = 0,6 mL 
min-1, CAg = 0,6 mg mL-1. 
 
Im Vergleich ist die Übereinstimmung der Modellparamter des Koeffizienten der 
Depositionsrate zwischen analytischer und die numerischer Lösung relativ gut (Tab. 7). 
Es wird darauf hingewiesen, dass die Abschätzung bei der analytischen Lösung nicht 
durch Kurvenanpassung, sondern die Wertermittlung „klassisch“ durch Berechnung mit 
Gleichung (55) und Gleichung (58) erfolgt ist. Ferner sind die Unterschiede in 
Druchbruchskruven bei Depositionsraten kleiner 1·10-5 s-1 kaum messtechnisch 
erfassbar (vgl. Abb. 30). Bei der numerischen Lösung ist der Betrag 1·10-8 s-1 die untere 
Grenze des Kalibrierbereichs. Der Wert der analytischen Lösung ist durch die 
Genauigkeit der Konzentrationsmessung beeinflusst. Je größer die Ungenauigkeit, desto 
höher ist der scheinbare Betrag der Depositionsrate, der bei konservativem Transport 
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 berechnet wird. Die Abweichungen der Depositionskoeffizienten bei reaktivem 
Transport kommt durch die Berücksichtigung der Dispersion und der 
Remobilisierungsrate bei der numerischen Lösung zustande, die durch die 
Kurvenanpassung ein weitaus realistischeres Bild des Transports geben als die 
analytischen Lösungen (Abb. 45). 
Die gemessenen Partikelradien variieren im Verlauf der Einzelversuche im Bereich der 
Standardabweichung, was darauf hindeutet, dass sie hinsichtlich ihrer Größe keine 
Modifikation erfahren (Abb. 44). Auffällig sind allerdings die Unterschiede der 
absoluten Partikelradien. Dieser Unterschied ist auf den in Kapitel 4.1.4 beschriebenen 
Effekt der Membranbelastung auf die Verweilzeit im AF4 Kanal und durch die 
Variabilität bei der Verdünnung der Patrtikelsuspensionen sowie mögliche Effekte 
durch Alterungsprozesse der Suspensionen zurückzuführen. Werden die absoluten 
Partikelradien mit dem Radius der injizierten AgNP-Suspension normiert, relativieren 
sich die Unterschiede der Partikelgrößen. Die Partikelgrößen während der 
Transportversuche ändern sich lediglich im Bereich der Messgenauigkeit. Eine 
Transformation oder Aggregation der AgNP beim Transport durch den Herzogenrather 
Sandstein unter den beschriebenen Versuchsbedingungen ist somit nicht festzustellen.  
 
  
Abb. 44: a) Gemessene Partikelradien der Einzelversuche an der ersten Probe des Herzogenrather 
Sandsteins und b) entsprechend über den eingegebenen Partikelradius normierte relative 
Partikelradien. 
 
Um die Reproduzierbarkeit der Versuchsergebnisse der ersten Gesteinsprobe des 
Herzogenrather Sandsteins zu testen, sind weitere Transportversuche an einer frischen 
Probe durchgeführt worden. In dieser zweiten Versuchsreihe lässt sich die starke 
Verzögerung des initialen AgNP-Durchbruchs mit destilliertem Wasser als 
Suspensionsmedium nicht in dem Maße reproduzieren, wie es bei der ersten Probe der 
Fall ist (Abb. 46). Der Wiedererhalt beträgt 92 % und die spezifische angelagerte 
Partikelmasse 1,4∙10-5. Aus der integrierten Durchbruchskurve ist ersichtlich, dass der 
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 Transport nahezu konservativ abläuft. Die zweite Messung an der zweiten 
Gesteinsprobe zeigt ebenfalls konservativen Transport und die Modellergebnisse 
zeigen, dass die Deposition vernachlässigbar gering ist (Tab. 7). Die 
Wiederfindungsraten im Eluat beträgt für den zweiten Wiederholungsversuch 99 %. 
 
  
  
Abb. 45: Gemessene und modellierte AgNP Durchbruchskurven der Versuche 2 bis 5 der ersten 
Gesteinsprobe des Herzogenrather Sandsteins.  
 
Die anschließende Durchströmung der zweiten Gesteinsprobe mit 1 bzw. 10 mM Ca 
NO3 bei einer erhöhten Pumprate von 3 mL min-1 zeigen deutlichen Einfluss der 
Elektrolytkonzentration auf die Grenzflächenkräfte. Der Transport ist unter diesen 
Bedingungen nicht mehr konservativ, sondern stark von Wechselwirkungen zwischen 
Partikel und Gesteinsoberfläche geprägt. Die Wiederfindungsraten im Eluat betragen 43 
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 % für die Hintergrundkonzentration von 1 mM Ca(NO3)2 und 80 % bei einer 
Hintergrundkonzentration von 10 mM Ca(NO3)2. Die entsprechenden maximalen 
relativen Konzentrationen betragen 0,63 bzw. 0,87.  
 
 
Abb. 46: a) AgNP-Durchbruchskurven an der zweiten Gesteinsprobe des 
Herzogenrather Sandsteins im Vergleich zu NaCl. Die Pfeile markieren den Wechsel 
von AgNP Suspension zu partikelfreien Lösungen bzw. von der Salzlösung zu 
destilliertem Wasser. b) Integral der Durchbruchskurven von NaCl und AgNP. Wenn 
nicht anderweitig angegeben betragen Q = 0,6 mL min-1 und CAg = 0,6 mg mL-1. 
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 Dennoch zeigt der Vergleich der beiden Kurven, dass der Transport bei der höheren 
Elektrolytkonzentration weniger stark von den Wechselwirkungen betroffen ist als die 
mit der geringeren Konzentration, was nach der DLVO-Theorie nicht der Fall sein 
sollte. Eine Erklärung für dieses Verhalten ist das Modell der begrenzten Anzahl von 
Anlagerungsplätzen für die Partikeldeposition bei den Versuchsrandbedingungen wie 
sie auch bei der ersten Gesteinsprobe des Herzogenrather Sandsteins in Kombination 
mit den höheren Fluidgeschwindigkeiten zu beobachten ist. Die spezifische Masse der 
angelagerten Partikel beträgt für den Versuch mit 1 mM Ca(NO3)2 1,5∙10-4 und für 10 
mM Ca(NO3)2 5,4∙10-5. Der Wechsel der hydrochemischen Bedingungen wirkt sich 
offenbar auf die verfügbaren Depositionsplätze aus. Die höhere Elektrolytkonzentration 
ermöglicht eine stärkere Anlagerung der Partikel an die Gesteinsminerale. Dies steht in 
Einklang mit der DLVO Theorie nach der die repulsiven Grenzflächenkräfte und deren 
Reichweite mit steigender Valenz und Elektrolytkonzentration abnehmen. Wird eine 
Heterogenität der Mineraloberflächen hinsichtlich der Grenzflächenspannungen 
vorausgesetzt, können durch die geänderten hydrochemischen Bedingungen neue 
Depositionsplätze geschaffen werden. Die Heterogenität der Oberflächeneigenschaften 
von natürlichen Mineraloberflächen ist aus anderen Arbeiten bekannt (z.B. Wang und 
Keller 2009). Der letzte Versuch zeigt, dass auch die Depositionsplätze unter höherer 
Elektrolytkonzentration nur begrenzt zur Verfügung stehen. Die darauf folgenden 
Versuche mit 10 mM Ca(NO3)2 zeigen, dass sowohl die Elektrolytkonzentration als 
auch die Fluidgeschwindigkeit keinen Einfluss mehr auf den Transport haben. Die 
Versuche 5 und 6 zeigen beide nahezu konservativen Transport. Es stehen offenbar 
kaum noch Plätze zur Deposition von AgNP mehr zur Verfügung. Die Wiedererhalte 
der letzten Versuche steigen kontinuierlich an. 
Die Modelle der Druchbruchskurve der zweiten Gesteinsprobe zeigen deutliche 
Unterschiede in dem AgNP Transportverhalten (Tab. 7, Abb. 47). Der erste und zweite 
Versuch lassen sich mit einem konservativem Transportmodell nachvollziehen. Die 
Unterschiede in den numerisch ermittelten Depositionsratenkoeffizienten zu den 
analytischen Lösungen ist analog zur ersten Gesteinsprobe, im Rahmen der Genauigkeit 
gering. Bei der zweiten Gesteinsprobe zeigt sich beim Wechsel auf die Suspension mit 
1 mM Ca(NO3)2 ein starker Effekt durch eine begrenzte Anzahl von Depositionsplätzen, 
der bei dem darauf folgenden Versuch nicht mehr zu beobachten ist. Das numerische 
Modell kann den Transport nicht zufriedenstellend nachvollziehen. Offenbar wirkt sich 
das zweiwertige Kation Ca2+ weitaus stärker auf die Anzahl der Depositionplätze aus als 
Na+. Beim Versuch 5 wird eine sehr gute Übereinstimmung des numerischen Modells 
mit den gemessenen Daten unter Verwendung des Remobilisierungsratenkoeffizienten 
erreicht, der durch den Wechsel des Fließregimes begründet wird. Die Abweichung des 
numerisch ermittelten zu dem analytisch ermittelten Depositionsratenkoeffizient wird 
dabei deutlich. Es ist anzumerken, dass der Standardfehler der numerischen Berechnung 
sowohl für den Depositions- als auch für den Remobilisierungsratenkoeffizient die 
Anpassungsunsicherheit deutlich macht. Der letzte Versuch an der zweiten Probe des 
Herzogenrather Sandsteins zeigt wieder eine gute Übereinstimmung zwischen 
numerischer und analytischer Lösung. Die numerischen Lösungen der 
Durchbruchskurven der Versuche 3 bis 6 zeigen eine kontinuierliche Abnahme der 
Depositionsratenkoeffizienten, die mit der konzeptuellen Annnahme der begrenzten 
Depositionsplätzen un dem kontinuierlichen Anstieg der Wiedererhalte stimmig ist. 
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Abb. 47: Gemessene und modellierte AgNP Durchbruchskurven der Versuche 1 bis 6 der zweiten 
Gesteinsprobe des Herzogenrather Sandsteins. 
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 Die Partikelgrößen variieren für die ersten drei Transportversuche im Bereich der 
Messgenauigkeit. Bei 10 mM Ca(NO3)2 sind die Partikelgrößenvariationen während des 
Versuchs jedoch größer als die Messgenauigkeit. Insbesondere im abfallenden Teil der 
Durchbruchskurve sind die Partikelradien signifikant erhöht (Abb. 48). Zudem sind 
makroskopisch sichtbare Aggregatbildungen in den Eluatproben des 3. und 4. Versuchs 
nach wenigen Tagen Standzeit zu erkennen (Lagerung der Proben bei 4°C). Bei den 
AgNP-Rückstellproben der Eingabesuspensionen der Versuche ist dies nicht der Fall. 
Die vergleichsweise hohen Elektrolytkonzentrationen fördern demnach eine 
Aggregatbildung offensichtlich im Zusammenhang mit Kolloiden, die mit den AgNP 
aus der Gesteinsprobe eluiert worden sind.  
 
 
Abb. 48: Relative Partikelradien der Transportversuche an der zweiten Gesteinsprobe 
des Herzogenrather Sandsteins.  
 
Der starke Unterschied des Partikeltransports der zweiten Gesteinsprobe des 
Herzogenrather Sandsteins zwischen den geringen Elektrolytkonzentrationen in 
Kombination mit den geringen Geschwindigkeiten und den hohen 
Elektrolytkonzentrationen und den höheren Geschwindigkeiten lässt sich mit Hilfe der 
DLVO-Theorie erklären. Der Verlauf der Energien mit zunehmenden Abstand zur 
Grenzfläche für das System Quarz-Wasser-Silber lässt sich beispielsweise nach 
Gleichung (25) und Gleichung (33) für verschiedene Elektrolytkonentrationen und –
spezies berechnen (Abb. 49).  
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Abb. 49: Grenzflächenenergien (DLVO-Theorie) für den Herzogenrather Sandstein 
für unterschiedliche Elektrolytspezies und –konzentrationen. 
 
Nach der DLVO Theorie errechnet sich der Betrag für die Energiebarriere zwischen den 
beiden Oberflächen für das oben beschriebene System und für destilliertes Wasser bei 
einem Zetapotential von -45 mV  zu rund 15 KBT. Für 1 mM NaNO3 beträgt die 
Barriere nur noch knapp 3 KBT und bei 10 mM NaNO3, 1 mM Ca(NO3)2 und 10 mM 
Ca(NO3)2 ist die Barriere nicht mehr existent. Aufgrund der hydrochemischen 
Bedingungen wechseln die kontrollierenden Prozesse der Deposition demnach mit 
steigender Elektrolytkonzentration bzw. steigender Valenz der Elektrolytspezies von 
kolloidalen Wechselwirkungen zu den durch den Transport geprägten Charakteristiken. 
Die Versuchsergebnisse des Experiments mit 10 mM Ca(NO3)2 lassen sich nicht durch 
die DLVO-Theorie bestätigen, da in diesem Fall ein erheblich reduzierter Durchbruch 
durch starke Wechselwirkung der Partikel mit der Gesteinsoberfläche erfolgen sollte. 
Diese Tatsache spricht, genauso wie die oben beschriebenen Änderungen der 
Transportreaktivität der aufeinanderfolgenden Einzelversuche, für eine limitierte Anzahl 
von Depositionsplätzen für die AgNP an der Gesteinsoberfläche in Abhängigkeit von 
der Elektrolytlösung. 
Die unterschiedlich starke Verzögerung des Transports und die Unterschiede in den 
Wiederfindungsraten der beiden Initialversuche der untersuchten Gesteinsproben lässt 
sich über signifikante Unterschiede in der Heterogenität der Oberflächeneigenschaften 
der beiden Gesteinsproben, die sich beispielsweise aus lokalen Unterschieden in der 
Gesteinszusammensetzung ergeben können und sich somit auf den AgNP Transport 
auswirken, erklären. Entsprechende Eigenschaften natürlicher Gesteine bzw. Sedimente, 
die für einen solchen Effekt in Frage kommen sind in Ryan und Elimelech (1996) 
ausführlich diskutiert. Die Heterogenität der Partikelbelegung auf der 
Gesteinsoberfläche ist makro- sowie mikroskopisch sichtbar bzw. messbar (Abb. 50 
bzw. Abb. 62).  
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Abb. 50: Makroskopisch sichtbare Verfärbungen der Unterseiten der Sandsteinproben nach 
erstmaliger AgNP Applikation.  Herzogenrather (A), Solling (B), Obernkirchner (C). Die 
Probendurchmesser betragen rund 5 cm, die –höhen rund 3,3 cm. Fotos: Simone Kolleck. 
 
Für den Solling und den Obernkirchner Sandstein ist kein Partikeldurchbruch durch die 
ungestörte Gesteinsmatrix unter den gegebenen Versuchsbedingungen (destilliertes 
Wasser, 30 bzw. 11 Porenvolumen AgNP Applikation) bei einer ersten Versuchsreihe 
beobachtet worden. Die visuelle Überprüfung der Gesteinsproben nach Versuchsende 
weist auf einen geringen Partikeltransport hin. Dies zeigt sich auch bei Betrachtung der 
dem AgNP-Zulauf zugewanden Stirnflächen der Gesteinsproben auf der sich reichlich 
Partikel abgelagert haben (Abb. 50). Wie auch bei den Proben des Herzogenrather 
Sandsteins haben sich AgNP in den zustromseitigen Filterplatten der beiden anderen 
Sandsteine abgelagert. Die Fließbedingungen während der Versuche haben sich nicht 
messbar reduziert und darüber hinaus unterscheiden sich die Durchlässigkeitbeiwerte 
nach der AgNP-Applikation nicht signifikant vom Ausgangszustand. Es kann somit 
trotz der starken AgNP-Ablagerung von einer nur geringfügigen Verringerung des 
Porenraums ausgegangen werden (Abb. 62). Allerdings ist beim Solling durch den 
signifikanten Anteil an Porenöffnungen, die Durchmesser im Bereich der Größe der 
AgNP haben, davon auszugehen, dass ein gewisser Anteil der AgNP durch Siebung 
zurück gehalten wird. Zudem ist von einer vergleichsweisen starken Deposition 
aufgrund der im Solling vorhandenen Eisenoxiden bzw. –hydroxiden auszugehen. Der 
Einfluss von Metalloxiden auf den Transport von AgNP in Böden ist bekannt und z.B. 
bei Tian et al. (2010) diskutiert. 
Aufgrund der geringen Beträge der aus den gemessenen Strömungspotentialen 
berechneten Zetapotentiale des Sollings und des Obernkirchner Sandsteins, ergeben sich 
für die Grenzflächenenergien sehr flache, wenig ausgeprägte Energiebarrieren, die 
schon bei geringen Elektrolytkonzentrationen einem rein attraktiven Energieprofil 
weichen. Beim Solling ergibt sich für destilliertes Wasser eine gering repulsiv 
entwickelte Grenzflächenenergie von ~1,1 KBT, die allerdings entsprechend der 
geringen Elektrolytkonzentration vergleichsweise weitreichend ist (Abb. 51). Eine 
Anhaftung der Partikel an der Gesteinsoberfläche ist aus theoretischen Überlegungen 
wahrscheinlich.  
A B C 
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Abb. 51: DLVO Energieprofile des a) Solling und b) des Obernkirchner Sandsteins 
für verschiedene Elektrolytzusammensetzungen und c) für den Obernkirchner 
Sandstein bei destilliertem Wasser und bei großen Distanzen. 
 
Ähnlich verhält es sich mit dem Obernkirchner Sandstein. Für den Obernkirchner 
Sandstein ergibt sich aus der DLVO Theorie für destilliertes Wasser eine etwas höhere 
Energiebarriere als beim Solling von rund 2,3 KBT. Bei höheren 
Elektrolytkonzentrationen sind die Grenzflächenenergien durchweg attraktiv entwickelt. 
Aus der visuellen Überprüfung der Filterplatten nach der AgNP Applikation wird 
deutlich, dass bei den Versuchen mit dem Solling und dem Herzogenrather Sandstein, 
die bei den Leermessungen beobachteten geringen AgNP-Depsoitionen nicht mehr 
zutreffen, sondern eine starke Anlagerung erfolgt. Auch wenn die Anlagerung der 
AgNP an die Gesteinsoberfläche makroskopisch sichtbar und mit dem REM analytisch 
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 nachweisbar ist, geht somit nicht die gesamte Anhaftung der injizierten AgNP auf die 
Gesteinsoberfläche, sondern teilt sich auch auf das Filtermaterial auf. 
Aufgrund der sehr geringen Energiebarriere, die sich  nach der DLVO Theorie 
berechnen lässt und den geringen Porenöffnungsweiten des Sollings ist auf eine 
Wiederholung der Transportversuche verzichtet worden. Für den Obernkirchner 
Sandstein hingegen ist an der Ausgangsgesteinsprobe ein Wiederholungsversuch mit 
destilliertem Wasser mit anschließender Spülung mit 1 mM NaNO3 und H2O im  
Wechsel und an einer zweiten Gesteinsprobe ein Transportversuch bei 1 mM NaNO3 
durchgeführt worden. 
Die Auswertung der Eluatproben des Wiederholungsversuchs der ersten Gesteinsprobe 
des Obernkirchner Sandsteins zeigt, dass über den Zeitraum der AgNP Applikation (30 
Porenvolumen) keine AgNP im Eluat nachweisbar sind. Kurz nach dem Wechsel zur 
AgNP-freien Lösung mit 1 mM NaNO3 Hintergrundkonzentration sind AgNP im Eluat 
nachweisbar (Abb. 52). Der Durchbruch beginnt mit einem starken Anstieg der Partikel, 
der im weiteren Verlauf kontinuierlich abnimmt. Die Erhöhung der Pumprate von 0,01 
mL min-1 auf 0,07 mL min-1 nach 53 Porenvolumen resultiert in einem starken Abfall 
der AgNP Konzentration im Eluat. Die Reduzierung der Durchflussrate auf 0,037 nach 
56,8 Porenvolumen und auf 0,015 mL min-1 nach 57,8 Porenvolumen erzeugt einen 
erneuten Anstieg der Partikelkonzentration im Eluat. Der anschließende Wechsel von 1 
mM NaNO3 auf destilliertes Wasser nach 62 Porenvolumen mündet in einen raschen 
Abfall der AgNP Konzentration bis zur Nachweisgrenze der AgNP nach 71 
Porenvolumen. Der Wiedererhalt der AgNP im Eluat beträgt insgesamt 3,7 %.  
Die steigende Elektrolytkonzentration wirkt sich bei dem Wiederholungsversuch positiv 
auf die Mobilität der AgNP aus. Die Versuchsergebnisse legen die Remobilisierung 
eines geringen Anteils der abgelagerten AgNP nahe. Die bis zum Elektrolytwechsel bei 
28 Porenvolumen deponierte spezifische AgNP Masse beträgt 9∙10-4 und nach 
Abschluss des Versuchs nur noch 8.7∙10-4. 
Aufgrund der DLVO-Theorie beträgt die Energiebarriere 2,3 KBT bei der Applikation 
der Partikel in destilliertem Wasser bzw. -0,44 KBT bei 1 mM NaNO3. Die DLVO 
Theorie zeigt ein quantitativ sehr geringes sekundäres Minimum bei destilliertem 
Wasser für große Distanzen, dass beim Wechsel der Elektrolytkonzentration auf 1 mM 
NaNO3 nicht mehr existiert. Die Deposition einer geringen Menge von AgNP an diesem 
sekundären Minimum mit subsequenter Mobilisierung ist demnach qualitativ plausibel.   
Die Anpassung eines numerischen Modells unter Berücksichtigung der 
Filtrationstheorie (Deposition, Remobilisierung und begrenzte Depositionskapazität) 
war nicht erfolgreich.  
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Abb. 52: AgNP Durchbruchskurve, AgNP Eingabefunktion und applizierte Pumprate 
des Wiederholungsversuchs durch die erste Gesteinsprobe des Obernkirchner 
Sandsteins. In den grau hinterlegten Bereichen ist das Hintergrundelektrolyt 
destilliertes Wasser in dem verbleibenden Bereich 1 mM NaNO3. 
 
Der Transportversuch an der zweiten Gesteinsprobe des Obernkirchner Sandsteins bei 1 
mM NaNO3 und Q = 0,01 mL min-1 zeigt einen im Vergleich zur ersten Probe des 
Obernkirchner Sandsteins nur leicht verzögerten Durchbruch von AgNP, der bereits 
nach rund 11 Porenvolumen einsetzt und nach 19 Porenvolumen ein Plateau erreicht. 
(Abb. 53). Kurz nach dem Wechsel auf AgNP-freie Lösung mit 1 mM NaNO3 ist ein 
kurzzeitiger Anstieg der AgNP Konzentration im Eluat messbar, der von einem 
kontinuierlichen Abfall der Konzentrationen gefolgt wird. Zeitgleich zu diesem 
plötzlichen Anstieg der AgNP Konzentrationen stellt sich eine vergleichsweise hohe 
und stabile Pumprate ein, die kontinuierlich leicht ansteigt. Der gesamte Wiedererhalt 
der AgNP im Eluat beträgt rund 8,5 % und die spezifische Masse der abgelagerten 
AgNP ist 5,5∙10-4. Die Partikelradien verringern sich abgesehen von einem Einzelwert 
bei 23 Porenvolumen kontinuierlich während der Versuchszeit. Lediglich die sehr 
gering konzentrierten Proben am Ende des Partikeldurchbruchs zeigen erhöhte Radien.  
Auch die zweite Probe des Obernkirchner Sandsteins unterstützten die Messwerte des 
AgNP Transports des Wiederholungsversuchs der ersten Probe hinsichtlich deren 
vergleichsweise hohen Mobilität bei 1 mM NaNO3. Offenbar macht sich die geringere 
Reichweite der Energieprofile bezüglich der Mobilität positiv bemerkbar. 
Die AgNP Durchgangskurve der zweiten Gesteinsprobe des Obernkirchner Sandsteins 
ist nur mit geringer Genauigkeit mit einem numerischen Modell nachvollziehbar. Die 
Berücksichtigung von begrenzten Depositionsplätzen und Deposition (Modell 1 in Abb. 
53) sowie die zusätzliche Einbeziehung von Remobilisierung (Modell 2 in Abb. 53) 
ergeben keine starken Unterschiede in der Modellgüte (R2=0,394 bzw. 0,503). Der 
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 Transport scheint durch andere bzw. weitere Prozesse geprägt zu werden, die durch die 
hier verwendeten Modelle nicht berücksichtigt werden. 
 
 
 
Abb. 53: a) Durchbruchskurven von Nacl und AgNP mit Modellkurven durch die 
zweite Gesteinsprobe des Obernkirchner Sandsteins (14-2) mit Indikation der 
Eingabefunktion der AgNP (gestrichelte Linie) und gemessene Pumprate. Modell 1 
berrücksichtigt Deposition und eine begrenzte Anzahl von Depositionsplätzen, Modell 
2 berücksichtigt zusätzlich Remobilisierung. b) gemessene relative Partikelradien der 
AgNP. 
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 Hinsichtlich der räumlichen Verteilung der AgNP Deposition der beiden Proben des 
Obernkirchner Sandsteins gibt die Einfärbung der Gesteinsproben durch die 
angelagerten AgNP Auskunft. Während bei der ersten Gesteinsprobe (14-1) die 
zustromseitige Stirnfläche eine starke Einfärbung zeigt und sich an den Rändern die 
Ablagerungen vergleichsweise weit reichend sind, ist bei der zweiten Gesteinsprobe 
(14-2) die Ablagerung vor allem an der abstromseitigen Stirnfläche zu erkennen (Abb. 
54). Die randlichen Ablagerungen sind hier nur über eine kurze Distanz zu erkennen. 
Auffällig sind bei beiden Proben die räumlich variablen randlichen Ablagerungen, die 
auf eine heterogene Verteilung der Depositionsplätze in Zusammenhang mit den 
hydrochemischen bzw. physikalischen Bedingungen schließen lassen. 
Insgesamt zeigen die Untersuchungen an den drei Sandsteinen höchst unterschiedliche 
Charakteristika hinsichtlich des Transports von AgNP. Beim Herzogenrather Sandstein 
ist der AgNP Transport in Abhängigkeit von der Gesteinsprobe in unterschiedlichem 
Maße reaktiv. Mit zunehmender Anzahl von Einzelversuchen an der ersten 
Gesteinsprobe weicht der reaktive Transport einem konservativen Charakter und 
unterscheidet sich nicht mehr signifikant vom Referenzstoff NaCl. Die Zugabe von 1 
bzw. 10 mM NaNO3 beeinflusst den Transport nur geringfügig Bei der Zugabe von 
Ca(NO3)2 und erhöhter Fluidgeschwindigkeit bei der zweiten Probe hingegen ist eine 
deutliche Änderung des Transportverhaltens zu beobachten. Die Wiedererhalte sinken 
und der Transport ist deutlich reaktiv. Dennoch ist auch hier mit zunehmender 
Versuchsanzahl eine Zunahme der Wiederfindung zu beobachten. Daraus kann 
gefolgert werden, dass die aus der DLVO Theorie zu erwartenden Reaktion auf den 
Chemismus der Hintergrundlösung eintreffen und die DLVO Prozesse Auswirkungen 
auf den Transport haben. Den größeren Effekt auf den AgNP Transport hat aber die 
begrenzte Anzahl von Depositionsplätzen, die durch die hydrochemischen Bedingungen 
beeinflusst werden. Die Heterogenität der beobachteten AgNP Ablagerungen an der 
Gesteinsoberfläche unterstützt diese Interpretation der beobachteten Phänomene der 
Durchbruchskurven. 
Bis auf den dritten Versuch der zweiten Probe lassen sich alle AgNP 
Druchbruchskurven an den Gesteinsproben des Herzogenrather Sandsteins mit 
numerischen Modellen plausibel nachvollziehen, in denen sich anhand der 
Transportparameter die Interpretationen der Transporteigenschaften sehr gut 
wiederfinden. Die analytischen bzw. numerisch ermittelten Depositionskoeffizienten 
stimmen im Rahmen der Messgenauigkeit recht gut überein. Die etwas geringeren 
Werte der numerischen Lösung bei einigen Versuchen folgen aus der unteren 
Intervallgrenze des Kalibrierbereichs. De fakto sind Unterschiede zwischen 10-5 und 10-
8 s-1 an den Durchbruchskurven messtechnisch kaum unterscheidbar (vgl. Abb. 30 und 
Abb. 31). Bei den Wiederholungsversuchen 1 und 2 der ersten Probe des 
Herzogenrather Sandsteins lassen sich die Durchbruchskurven mit konservativem 
Transport bei vergleichsweise geringer Dispersivität plausibel anpassen. Fraglich ist, ob 
sich die Dispersivitäten bei den Einzelversuchen tatsächlich so stark voneinander 
unterscheiden wie es durch die Modelle impliziert wird. Die Unsicherheit hinsichtlich 
des grundsätzlichen Unterschieds zwischen der Dispersion von AgNP im Vergleich 
zum Referenzstoff NaCl und insbesondere in der Anwendung in dem experimentellen 
System wirkt sich auf die Interpretation der Modellergebnisse aus. Vor allem die 
Durchbruchskurven bei denen von einer Remobilisierung der AgNP ausgegangen wird, 
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 zeigen Unterschiede in der Dispersivität. Grundsätzlich ist nicht auszuschließen, dass es 
auch in der porösen Matrix zu Effekten der Dispersion ähnlich wie in 
Kluftgrundwasserleitern kommt (size bzw. charge exclusion). Gerade bei großen 
Porenöffnungsweiten und unterschiedlichen hydrochemischen Bedingungen sind 
entsprechende Effekte denkbar. 
 
       
       
      
Abb. 54: Fotos der ungestörten Gesteinsproben 14-1 Oberseite (A1), Seite (A2) und der Unterseite 
(A3) sowie von 14-2 Oberseite (B1), Seite (B2) und Unterseite (B3): Deutlich zu sehen sind die 
Ablagerungen der AgNP, die das Gestein dunkel färben. Die Probendurchmesser betragen rund 5 
cm, die –höhen rund 3,3 cm. 
 
A1 
A2 
A3 
B1 
B2 
B3 
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Der Einfluss der hydrochemischen Bedingungen auf den AgNP Transport sind auch bei 
den Versuchen mit dem Obernkirchner Sandstein zu beobachten. Hier ist allerdings der 
gegenteilige Effekt der aus der DLVO Theorie zu erwarten ist zu sehen: Die leichte 
Erhöhung der Elektrolytkonzentration führt zu einem deutlich erhöhten AgNP Transport 
bei den untersuchten Proben. Dieses Phänomen kann über die Kombination von 
geringen Porenöffnungsweiten des Sandsteins und den großen Reichweiten der 
repulsiven Kräfte bei geringer Elektrolytkonzentration, die einem Transport 
entgegenwirken verstanden werden.  
Schlussendlich zeigen die gemessenen Durchbruchskurven in Verbindung mit den 
verzögerten Transporten bzw. nicht nachgewiesenen Transporten bei der ersten Probe 
des Herzogenrather Sandsteins, des Obernkirchner Sandsteins und des Solling, den 
Zusammenhang zwischen AgNP Transport, Gesteinsdurchlässigkeit und Porosität bzw. 
Porenöffnungsweiten. Die Unterschiede im Transport durch Sandstein sind extrem 
abhängig von diesen Parametern. Die Spanne des Transports durch ungeklüfteten 
Sandstein reicht von weniger als 3 cm bei geringen Porenöffnungsweiten (Solling) bis 
zu nahezu konservativem Transport bei großen Porenöffnungsweiten (Herzogenrather 
Sandstein). Die Verhältnisse von mittlerer Porenöffnungsweite zur Größe der AgNP 
liegen bei 1400 (Herzogenrather), 253 (Obernkirchner) bzw. 20 (Solling). 
 
5.4.2. AgNP Transport durch das druckinduzierte Kluftsystem 
Der Transport von AgNP durch die partiell geklüfteten Sandsteinproben unterscheidet 
sich vor allem bei den Proben mit geringen Porenöffnungsweiten grundsätzlich von dem 
der Matrixproben. Der Transport durch den Herzogenrather Sandstein des 
Initialversuchs ist vergleichsweise schnell und nur wenig verzögert (Abb. 55). Die 
maximale relative Konzentration liegt ca. bei 90 % der injizierten AgNP-Konzentration. 
Entsprechend ist der Wiedererhalt relativ hoch; er liegt bei knapp 87 %. Auffällig ist, 
dass sich kein konstantes Konzentrationsplateau einstellt, sondern die Durchgangskurve 
nach einem schnellen Anstieg ab ca. 4 Porenvolumen mit geringer Steigung weiter 
ansteigt. Die spezifische abgelagerte AgNP Masse beträgt 8,48∙10-5. Die eluierten 
Partikelradien liegen im Mittel bei 20,8 nm mit nur einer geringen Varianz von 0,4 nm² 
bis zur Elution von 10 Porenvolumen. Danach steigt der Partikelradius signifikant auf 
über 25 nm an.  
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Abb. 55: a) Durchbruchskurven von NaCl und AgNP sowie zwei mögliche 
Modellvarianten durch den partiell geklüfteten Herzogenrather Sandstein. b) 
Integrierte Durchbruchskurven von NaCl und AgNP bezogen auf das durchströmte 
Porenvolumen mit Modellvarianten. Q = 1,04 mL min-1.  
 
Das an die gemessenen AgNP-Konzentrationen angepasste Transportmodell 1 unter 
Berücksichtigung von sowohl Deposition als auch Partikelfreisetzung, ergibt für die 
Partikeldeposition einen Wert von 6,98·10-4 s-1 und für die Partikelfreisetzung einen 
Wert von 2,29·10-4 s-1. Eine maximale Partikelbelegung nach einem langmuirischen 
Ansatz kann aus der Durchgangskurve mit dem Modell nicht abgeleitet werden. 
Auffällig ist die Überschätzung der AgNP Konzentration durch das Modell am Ende der 
Elution. Wechselnde Bedingungen bei der Deposition der AgNP, die mit der 
Heterogenität der Oberflächeneigenschaften der Gesteinsprobe bzw. der durch die 
Druckbelastung initiierte Klüftung neu geschaffenen Oberfläche zusammen hängen 
mögen, können für die Transportprozesse verantwortlich sein. Die Form der 
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 Durchgangskurve spricht für ein Modell, welches die Verteilung der Depositionsplätze 
lückenhaft über eine Wahrscheinlichkeitsdichtefunktion berücksichtigt (Ryan und 
Elimelech 1996), das allerdings nicht in Hydrus-1D implementiert ist. Das Modell der 
lückenhaften Belegung entspricht in etwa dem Depositionsmuster, die in Abb. 50 A & 
C dokumentiert sind. Alternativ ergibt das angewendete Modell 2, welches die 
Depositionsplätze normalverteilt über die Kollektoroberfläche vorsieht, eine mögliche 
Lösung der Transportprozesse. Die resultierenden Parameter sind 1,19·10-3 s-1 bezüglich 
der Partikeldeposition und 1,58·10-4 bezüglich der maximalen Partikelbelegung. Die 
Steigung der integrierten AgNP-Durchgangskurve ist geringer als die des 
Referenzstoffs, was den reaktiven Transport während des gesamten AgNP-Durchbruchs 
impliziert. 
Der zweite Versuch mit destilliertem Wasser an der partiell geklüfteten Herzogenrather 
Sandsteinprobe zeigt ein abweichendes Transportverhalten im Vergleich zum initialen 
Experiment (Abb. 56). Der AgNP Durchgang ist nahezu identisch mit dem des 
Referenzstoffs NaCl. Der Wiedererhalt im Eluat beträgt rund 95 % der injizierten 
AgNP-Masse.  
 
 
Abb. 56: a) Durchbruchskurven der Wiederholungsversuche von NaCl und AgNP durch den 
partiell geklüfteten Herzogenrather Sandstein. Die Pfeile markieren die jeweiligen Wechsel auf 
AgNP-freies Fluid. b) Integrierte Durchbruchskurven von NaCl und Ag-Partikel bezogen auf das 
durchströmte Porenvolumen. Wenn nicht anderweitig angegeben ist Q = 0,6 mL min-1. 
 
Auch der darauf folgende Versuch an der gleichen Probe mit 1 mM NaNO3 
Hintergrundkonzentration kann als konservativ betrachtet werden. Die Wiederfindung 
beträgt knappe 97 %. Der sich an den dritten Versuch anschließenden Versuch mit 
einem Volumenstrom von 3 mL min-1 und einer Konzentration von 10 mM Ca(NO3)2 
weicht hinsichtlich des Durchbruchs und der Wiederfindung dagegen von den 
Vorangegangenen ab. Der Durchbruch ist um knapp ein Porenvolumen verzögert und 
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 die maximal erreichte relative Konzentration beträgt 0,85. Demenstprechend beträgt die 
Wiederfindung der AgNP im Eluat nur 80 % und die spezifische Masse der 
abgelagerten AgNP 5,7∙10-5 was sehr gut mit dem entsprechenden Wert der ungestörten 
Herzogenrather Sandsteinprobe 2 (5,4∙10-5) übereinstimmt. Auch der Verlauf des 
abfallenden Kurvenasts der Durchgangskurven bei 10 mM Ca(NO3)2 des partiell 
geklüfteten Herzogenrather Sandsteins ist vergleichbar mit dem der ungestörten 
Matrixprobe. Die Beobachtung hinsichtlich der veränderten Depositionsbedingungen 
der AgNP an den Mineralen des Herzogenrather Sandsteins, wie sie schon in der Probe 
2 des ungestörten Herzogenrather Sandsteins zu sehen ist, bestätigt sich somit auch in 
der partiell geklüfteten Probe. Die Ergebisse der analytischen und numerischen 
Modellanpassungen der Druchbruchskurve sind in Tab. 8 aufgelistet. 
 
Tab. 8: Ergebnisse der Modellierung der AgNP Durchbruchskurven bei der Probe des partiell 
geklüfteten Herzogenrather Sandsteins. Die Standardfehler der Modellergebnisse sind kursiv 
aufgeführt. 
 
 
 
Die Modellgüten der numerischen Modelle des AgNP Transports durch den partiell 
geklüfteten Herzogenrather Sandstein sind generell etwas schlechter als die der Modelle 
durch die poröse Marix. Vor allem die Versuche mit stark reaktivem Transport 
(Versuch 1 und 4) haben teilweise hohe Standardfehler und lassen sich nicht 
befriedigend an die Messwerte anpassen (Abb. 57). Durch die fehlende quantitative 
Information der räumlichen Verteilung der Partikelretention, für die derzeit keine 
adäquate Analysemethode verfügbar ist, können die Transportprozesse nicht mit letzter 
Sicherheit interpretiert werden. Aus den Modellrechnungen lässt sich allerdings 
ableiten, dass der Wechsel auf Elektrolytlösung mit Ca2+ einen deutlichen Effekt auf die 
Depositionsplätze hat und vermutlich mit einer Remobilisierung von AgNP einhergeht. 
Versuch Wiedererhalt Depositionsrate k, 
"clean bed filtration"
αl
Deposition 
ka
Remobili-
sierung kd
Smax R²
Massenbilanz-
fehler
(%) s-1 m s-1 s-1 - (%) (%)
3.65E-03 6.98E-04 2.29E-04 -
2.12E-03 9.50E-05 6.50E-05
1.19E-03 1.59E-04
3.32E-04 3.26E-05
1.69E-03 1.10E-04 - -
9.30E-04 3.20E-05
2.70E-03 7.03E-05 - -
7.10E-04 2.09E-05
1.00E-03 1.31E-02 1.19E-02 1.67E-04
4.79E-03 2.41E-02 2.22E-02 5.07E-04
0.0071
1, Modell 2
87 2.67e-4 - 5.39e-4
4.50E-03 0.955 0.0074
94.5 0.979
79.4
3 0.994
0.967
0.0072
0.0072
0.0074
96.8
0.958
4
2 1.14E-04
9.11E-06
n.a.
1, Modell 1
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 Die Größen der eluierten Partikel ändern sich bei den Einzelversuchen lediglich im 
Bereich der Messgenauigkeit.  
 
  
 
 
Abb. 57: Gemessene und modellierte AgNP Durchbruchskurven der Versuche 2 bis 4 der partiell 
geklüfteten Gesteinsprobe des Herzogenrather Sandsteins. 
 
Im Eluat des ersten Versuchs des partiell geklüfteten Obernkirchner Sandsteins können 
keine AgNP mit der AF4 nachgewiesen werden, obwohl einige Proben eine deutlich 
typische Färbung AgNP-Gehalte erwarten lassen. Allerdings ist die Färbung der 
Eluatproben nicht wie bei den Proben üblicherweise homogen verteilt, sondern auf die 
Bodenregionen des Probengefäßes limitiert. Zudem sind in einigen Proben kleine, 
makroskopisch erkennbare Kolloide enthalten. Die Untersuchung der Kolloide im 
Rasterelektronenmikroskop und die Analyse nach HNO3-Aufschluss mit ICP-OES 
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 ergeben einen deutlichen Nachweis von AgNP auf den Kolloiden und entsprechende 
Silberkonzentrationen in einigen Proben (Abb. 58, Abb. 59). Der Transport der AgNP 
durch den Obernkirchner Sandstein erfolgt demnach ausschließlich durch Co-Transport 
auf im Gestein vorhandenen Kolloiden. Als Kolloidquelle kommt neben 
Quarzbruchstücken, die durch die Gesteinsbeanspruchung entstanden sein können, das 
im Gestein vorhandene Tonmineral Kaolinit in Frage. Die Messung der chemischen 
Zusammensetzung der Kolloide mit EDX (Abb. 58) mit dem hohen Anteil an 
Aluminium und Silizium unterstützt diese These.  
 
 
Abb. 58: a) Rasterelektronenmikroskopische Aufnahme eines Kolloids aus dem Eluat der partiell 
geklüfteten Obernkirchner Sandsteinprobe bei 3.000-facher Vergrößerung. b) Detailansicht der in 
a) markierten Fläche bei 50.000-facher Vergrößerung. Die hellen Punkte sind AgNP. Die Pfeile 
weisen auf Ag-Partikelcluster. c) EDX-Spektrum der in b) abgebildeten Fläche. 
 
Unter dem Rasterelektronenmikroskop ist zu erkennen, dass sich die Partikel zum einen 
in ihrem ursprünglichen sphärischen Habitus auf der Kolloidoberfläche ablagern. Zum 
anderen liegen die Partikel hauptsächlich einzeln auf der Kolloidoberfläche. 
Partikelcluster sind nur vereinzelnd zu erkennen. Die Größen der AgNP liegen nach 
123 
 Auswertung mit dem Rasterelektronenmikroskop zwischen 15 und 40 nm. Die mit dem 
Co-Transport mobilisierten Partikel sind nur von vergleichsweise geringer Quantität. 
Der Wiedererhalt beträgt rund 0,35 % der injizierten Partikelmasse und die maximale 
relative Konzentration erreicht lediglich 0,25 % der eingegebenen Konzentration. Der 
erste Nachweis von AgNP im Effluent der Gesteinsprobe liegt bei rund 10 
Porenvolumen, was eine Retention der Partikel im Gestein voraussetzt (Abb. 61). 
An der partiell geklüfteten Probe des Obernkirchner Sandsteins sind anschließend an 
den ersten Versuch zwei weitere Transportversuche mit AgNP durchgeführt worden. 
Bei beiden Versuchen gibt es keinen Hinweis auf einen ausschließlichen Co-Transport 
der AgNP auf Kolloiden. Beide Versuchsserien lassen sich mit der AF4 analysieren und 
auswerten. In den Proben zeigen sich keine makroskopisch sichtbaren Aggregate. 
Der erste Wiederholungsversuch mit einem Volumenstrom von 0,013 mL min-1 hat im 
Vergleich zum initialen Durchgang einen bedeutend höheren Konzentrationsdurchgang. 
Der erste Nachweis gelingt bereits nach 2,2 Porenvolumen. Die Konzentration steigt 
daraufhin bis auf einen relativen Wert von 0,25 an. Zu beachten ist, dass die AgNP 
Applikation bei 12,9 Porenvolumen aufgrund technischer Schwierigkeiten abgebrochen 
werden musste. Nach dem Wechsel auf partikelfreie Lösung (destilliertes H2O) fällt die 
AgNP Konzentration sofort ab. Der Wiedererhalt der ersten Wiederholung beträgt 
insgesamt 11 %. 
 
 
Abb. 59: Durchbruchskurven von AgNP durch den partiell geklüfteten 
Obernkirchner Sandstein der drei Versuchsserien und Modellkurven der beiden 
Wiederholungsversuche. Die Pfeile markieren die jeweiligen Wechsel von der AgNP 
Suspension (H2O dest.) auf das partikelfreie Fluid. Zusätzlich sind die entsprechenden 
Volumenströme der Versuche angegeben. 
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 Der zweite Wiederholungsversuch ist mit einer Flussrate von 0,93 mL min-1 und 
destilliertem Wasser als Hintergrundelektrolyt durchgeführt worden. Der Durchbruch 
der AgNP erfolgt im Vergleich zu den vorausgegangenen Versuchen sehr rasch. Der 
erste Nachweis erfolgt bei 0,5 Porenvolumen. Nach 1,7 Porenvolumen wird ein leicht 
ansteigendes Plateau erreicht, das eine maximale relative Konzentration von 0,5 hat. 
Auch bei diesem Versuch fällt die Konzentration nach dem Wechsel auf partikelfreie 
Lösung rasch ab. Insgesamt werden 45,7 % der eingegebenen AgNP durch das Eluat 
aus der Probe ausgetragen. Die Partikelradien der beiden Wiederholungsversuche 
schwanken im Bereich der Messgenauigkeit um den Partikelradius der 
Eingabesuspension. Die eluierten Partikel sind demnach keiner messbaren Aggregation 
unterworfen. 
 
Tab. 9: Ergebnisse der inversen numerischen Modellierung der AgNP-Durchbruchskurven der 
Wiederholungsversuche durch die partiell geklüftete Obernkirchner Sandsteinprobe. Die 
Standardfehler der Modellierung sind kursiv dargestellt. 
 
 
 
Das Modell der Durchbruchskurve des ersten Wiederholungsversuchs impliziert einen 
reaktiven Transport unter Berücksichtigung von zwei unterschiedlichen Arten von 
Depositionsplätzen (Tab. 9). Die erste Kategorie beinhaltet neben Partikeldeposition mit 
einer vergleichsweisen hohen Rate eine schwache Remobilisierungsrate und eine 
maximale Partikelbelegung. Die zweite Kategorie von Depositionsplätzen hat eine rund 
7-fach geringere Rate. Die Standardfehler der einzelnen Parameter deuten auf eine 
geringe Unsicherheit der Parameterbestimmung. Beim zweiten Wiederholungsversuch 
kann das Modell mit zwei unterschiedlichen Arten von Depsitionsplätzen nicht bestätigt 
werden. Wird davon ausgegangen, dass die erste Art von Depositionsplätzen nach dem 
ersten Wiederholungsversuch belegt ist, wird im anschließenden zweiten 
Wiederholungsversuch nur noch auf der zweiten Kategorie Partikeldeposition 
stattfinden. Die diesbezüglich ermittelte Depositionsrate ist im Vergleich zum 
vorangegangen Versuch hoch. Die Remobilisierungsrate der Depositionsplätze ist 
ebenfalls vergleichsweise hoch zeigt aber hohe Unsicherheiten in der 
Parameterbestimmung. Offenbar macht sich die partielle Klüftung in der AgNP-
Deposition mit einer zur Matrix abweichenden Depositionsraten bemerkbar. 
Wiederholung Wiedererhalt Deposition ka,1 Smax,1
Deposition 
ka,2
Remobili-
sierung kd,2
R² Massenbilanz-
fehler
(%) s-1 - s-1 s-1 (%) (%)
2.45E-04 1.55E-04 3.62E-05
3.28E-05 7.73E-06 1.07E-06
- - 1.51E-03 1.53E-05
6.29E-05 1.16E-05
1 11 0.986 0.2773
2 47 0.985 0.282
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 Die AgNP Deposition in der partiell geklüfteten Gesteinsprobe des Obernkirchner 
Sandsteins lässt sich anhand der Einfärbung nach der dreifacher AgNP Applikation 
qualitativ ableiten. Die Ablagerung erfolgt demnach hauptsächlich entlang der partiellen 
Kluft und reicht nicht weit in die Matrix (Abb. 60). Die Kluftwandung zeigt ein sehr 
differentiertes Bild der AgNP Deposition. So findet die Ablagerung offenbar nur in 
wenigen Bereichen statt. Dies kann zum einen an der differentierten Kluftöffnungsweite 
und der damit assoziierten Transportpfade liegen. Zum anderen kann eine heterogene 
Deposition unterstellt werden, wie sie auch auch schon bei den anderen 
Sandsteinproben beobachtetet werden konnte. 
 
   
Abb. 60: Kluftspalt des partiell geklüfteten Obernkirchner Sandsteins (A) und Kluftwandungen (B) 
nach dritter AgNP-Applikation. Die Bereiche in denen sich AgNP abgelagert haben sind deutlich 
dunkel gefärbt. 
  
Der AgNP-Transport durch den partiell geklüfteten Solling ist im Vergleich zu den 
beiden anderen Gesteins sehr stark retardiert. Der erste Nachweis von AgNP im 
Abstrom der Gesteinsprobe erfolgt nach 147 Porenvolumen (Abb. 61). Die 
wiedererhaltene AgNP-Masse liegt bei 0,2 % was einer spezifischen abgelagerten 
AgNP Masse von 7,3∙10-4 entspricht. Anzumerken ist zu diesem Wert, dass ein Teil der 
Partikel, der nicht quantifiziert werden konnte, in der zustromseitigen Filterplatte 
verblieben ist. Der genannte Betrag der spezifischen AgNP-Masse liegt demzufolge 
über dem tatsächlich zu erwartenden Wert.  
Die Analyse der dem Zustrom der AgNP-Suspension zugewanden Seite im 
Rasterelektronenmikroskop zeigt eine heterogene Verteilung der AgNP über der 
Gesteinsfläche des Solling (Abb. 62). Auf Grundlage der Verteilung lassen sich drei 
Bereiche der Partikelbelegung aus quantitativen Gesichtspunkten unterscheiden. Dies 
sind zum Ersten Bereiche, die eine dichte und nahezu geschlossene Belegung der 
Oberfläche mit AgNP haben (#1 in Abb. 62 b)). Zum Zweiten sind das Bereiche, die 
eine dichte aber nicht geschlossene Belegung von AgNP auf der Oberfläche haben (#2 
in Abb. 62 b)) und schlussendlich Bereiche, die nur vergleichsweise schwach mit AgNP 
belegt sind (#3 in Abb. 62 b)). Eine nähere Betrachtung dieser Flächen zeigt, dass die 
AgNP zum einen in jedem der unterschiedenen Fälle ihren Ausgangshabitus, zumindest 
für die im Rasterelektronenmikroskop sichtbaren Anteile beibehalten haben. Zum 
anderen zeigen die Aufnahmen, dass die Mineraloberflächen in jedem der drei 
Belegungstypen vollständig mit Nanopartikeln bedeckt sind und dies, wenn auch in 
unterschiedlichem Maße, zu einer Reduzierung des Porenraums führt. An den Stellen #2 
und #3 sind deutlich offene Poren zu erkennen, was an der Stelle #1 nicht der Fall ist. 
A B 
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 Messungen des hydraulischen Durchlässigkeitsbeiwerts nach der AgNP Applikation 
ergeben allerdings keine signifikante Reduzierung der Durchlässigkeit aufgrund der 
Partikelbelegung. Die REM-Analysen geben keinen Hinweis auf die AgNP Belegung 
im Inneren der Gesteinsprobe. Es ist fraglich, ob dort die Deposition gleichermaßen 
erfolgt wie an der Gesteinsoberfläche. 
 
 
Abb. 61: Integral der AgNP Durchgangskurven durch den partiell geklüfteten Solling 
über dem durchströmten relativen Porenvolumen sowie die gemessenen relativen 
Partikelradien. 
 
Die Stichprobenmessung der Partikeldurchmesser im Rasterelektronenmikroskop ergibt 
im Schnitt für alle drei Teilbereiche Durchmesser von rund 50 nm. Die heterogene 
Belegung der AgNP auf der Gesteinsoberfläche untestreicht die variierenden 
Eigenschaften der Mineralgrenzflächen hinsichtlich der Gesteins-Partikel-
Wechselwirkung. 
Unter Berücksichtigung der Variabilität der Gesteinszusammensetzung, insbesondere 
im Hinblick auf den relativ hohen Anteil an Eisenoxiden bzw. -hydroxiden und der 
resultierenden Heterogenität der Oberflächenladungen erscheint der beobachtete 
geringfügige Transport der AgNP durchaus plausibel. Die Plausibilität ergibt sich 
zudem durch der im Vergleich zur ungestörten Matrixprobe größeren 
Porenöffnungsweiten und der damit einhergehenden höheren effektiven Porosität, wenn 
man eine begrenzte Anlagerungskapazität und eine damit assoziierte Veränderung 
hinsichtlich des Depositionsverhaltens voraussetzt. Zusätzlich kann durch die Schaffung 
neuer Grenzflächen aufgrund der mechanischen Belastung der Gesteinsprobe die AgNP 
Gesteins Wechselwirkung beeinflusst werden. Die Anpassung eines numerischen 
Transportmodells mit hinreichender Genauigkeit zur Klärung der Transportprozesse war 
nicht erfolgreich. 
127 
  
Abb. 62: Rasterelektronenaufnahmen der Unterseite der partiell geklüfteten Solling-Probe in 
verschiedenen Vergrößerungen. a) Übersicht bei 20-facher Vergrößerung, b) Detailansicht bei 200-
facher Vergrößerung mit Indikation der Detailansichten 1 (c), 2 (d) und 3 (e) jeweils mit 50.000-
facher Vergrößerung. f) EDX-Spektrum der in b) mit „1“ benannten Fläche. 
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 Zusammenfassend ist festzustellen, dass in den partiell geklüfteten Sandsteinproben im 
Vergleich zu den ungestörten Sandsteinproben eine deutlich erhöhte Mobilität der 
AgNP stattfindet. Dies gilt insbesondere für die initialen Versuche der jeweiligen 
Sandsteinproben. Der Transport bleibt allerdings reaktiv und die beobachteten 
Phänomene hinsichtlich der Hydrochemie, die sich mit der DLVO Theorie erklären 
lassen, sind auch bei der partiell geklüfteten Herzogenrather Sandsteinprobe zu 
beobachten. Die makroskopisch sichtbare und mikroskopisch nachweisbare 
Heterogenität der AgNP Verteilung auf den Sandsteinproben und die Zunahme der 
AgNP Wiedererhalte mit steigender Anzahl von Transportversuchen bei den partiell 
geklüfteten Proben des Obernkirchner und Herzogenrather Sandsteins legen eine 
maximal verfügbare Anzahl von Depositionsplätzen nahe, die wohl auch von den 
hydrochemischen Bedingungen abhängig ist. Besonders wichtig ist die Tatsache, dass 
AgNP auch durch Co-Transport an Kolloiden mobilisiert werden können.    
Der Transport der AgNP ist bei den partiell geklüfteten Sandsteinproben weitgehend 
reaktiv und die Anwendung der erweiterten, klassischen Filtrationstheorie sowie die 
darauf aufbauenden einfachen analytischen Lösungen des Partikeltransports für die 
meisten beobachteten Durchbruchskurven nicht sinnvoll anwendbar. 
 
5.4.3. Transport durch die Einzelkluft 
Bei den Durchströmungsversuchen der drei Sandsteine sind von jeder Sandsteinsorte 
jeweils zwei Gesteinsproben mit einer Einzelkluft hinsichtlich des AgNP Transports 
untersucht worden. Die hydraulischen Eigenschaften der Proben sind in Kapitel 5.3.3 
diskutiert. An jeder Gesteinsprobe sind mehrere Versuche duchgeführt worden. Die 
hydrochemischen Bedingungen und die bei den Versuchen erreichten Rückerhalte sind 
in Tab. 10 aufgelistet. Alle Versuche sind mit einer Strömungsrate von rund 1 ml min-1 
und einer AgNP Konzentration von 0,16 mg ml-1 durchgeführt worden. Abgesehen von 
der Probe 4/2, bei der keine Filterplatten eingesetzt wurden, sind bei jeder 
Gesteinsprobe neue Filterplatte zu Beginn der Versuchsserie verwendet worden, um 
vergleichbare Bedingungen zu schaffen. 
Die AgNP-Transportversuche durch die Einzelkluft bei der ersten Probe des 
Herzogenrather Sandsteins (4/1) zeigt eine deutliche Abhängigkeit von der 
Versuchsanzahl (Tab. 10 und Abb. 63). Die Wiederfindung steigt in der ersten 
Versuchsreihe von 38 % bei destilliertem Wasser auf rund 80 % bei 10 mM NaNO3. 
Anhand der integrativen Durchbruchskurve ist zu erkennen, dass sich auch nach dem 
dritten Versuch noch keine Gleichgewichtsbedingung hinsichtlich des Transports 
eingestellt hat. Der vierte Versuch zeigt ebenfalls noch einen geringen Anteil von 
Ungleichgewicht im Transport an. Erst bei den letzten beiden Versuchen kann von 
Gleichgewichtsbedingungen gesprochen werden. Hier zeigt sich zudem, dass der 
Rückhalt bei höher konzentrierter Lösung etwas geringer ist. Auffällig ist, dass die 
Versuche 4 bis 6 eine höhere AgNP Transportgeschwindigkeit haben als der 
Referenzstoff NaCl. 
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Tab. 10: Reihenfolge der applizierten NaNO3-Konzentrationen bei den untersuchten 
Gesteinsproben mit Einzelkluft und gemessener Wiedererhalt der AgNP in Prozent. 
 
 
 
Bei der zweiten Probe des Herzogenrather Sandsteins (4/2) wurden keine Filterplatten 
an der Unter- und Oberseite der Probe eingebaut, um den bei den Leermessungen 
beobachteten Effekt der geringen Partikelretardation zu überprüfen. Bei diesen 
Versuchen zeigen sich verschiedene Effekte des AgNP Transports. Zum einen ist die 
Wiederfindungsrate im initialen Versuch deutlich höher als bei der ersten Probe und die 
höhere konzentrierte Lösung des zweiten Versuchs hat einen höheren Rückhalt als die 
des ersten Versuchs der zweiten Probe (Abb. 64). Zum anderen zeigen aber beide 
Versuche, dass der Transport reaktiv erfolgt.  
Der Transport der beiden darauf folgenden Versuche ist weitgehend konservativ. Hier 
sind die Wiederfindungsraten auch deutlich höher als bei den ersten beiden Versuchen 
und die höhere Elektrolytkonzentration des finalen Versuchs zeigt einen geringfügig 
schlechteren Wiedererhalt als der dritte Durchlauf. Der Verlauf der Durchbruchskurven 
bzw. der integrierten Durchbruchskurven zeigen deutlich, dass der Versuchsaufbau 
ohne Filterplatte keine einheitliche Durchströmung der Gesteinsprobe gewährleistet. 
Der Versuchsaufbau kann also diesbezüglich nicht vereinfacht werden, um die 
Deposition von AgNP im Filtermaterial gänzlich auszuschließen. 
4/1 4/2 10/3 10/4 14/1 14/3
H2O 1mM H20 1mM 10mM 1mM
38,4 82,0 47,0 95,9 83,7 55,4
1mM 10mM 1mM 10mM H2O 10mM
65,1 78,4 75,0 92,1 87,0 78,3
10mM H2O 10mM H2O 1mM H2O
80,7 95,1 87,0 94,4 87,2 86,5
H2O 1mM H20 1mM 1mM 10mM
72,6 94,0 88,2 91,0 86,0 82,4
1mM - - 10mM - 1mM
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Abb. 63: Integrierte AgNP-Durchgangskurven der Gesteinsprobe 4/1 (a und b) mit Indikation der 
Durchlaufnummer sowie die dazugehörigen Partikeldurchmesser Durchlauf 1 - 3 (c) und 
Durchlauf 4 - 6 (d). 
 
  
Abb. 64: Integrierter AgNP-Durchgang (a) mit Angabe der Versuchsreihenfolge und zugehörige 
Partikeldurchmesser (b) der Gesteinsprobe 4/2 
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 Auch bei der ersten Probe des Solling (10/3) findet sich der starke Effekt der 
Abhängigkeit der Wiederfindungrate von der Anzahl der applizierten Versuche (Abb. 
65). Erst der dritte Versuch verläuft unter Gleichgewichtsbedingungen. Hier zeigt sich, 
wie schon bei der Proben 4/1 und 4/2, der Effekt der Elektrolytkonzentration. Höhere 
Konzentrationen bedeuten eine leicht geringere Wiederfindung was mit der DLVO 
Theorie im Einklang steht. 
  
  
Abb. 65: Intergierte Durchgangskurven mit Angabe der Versuchsreihenfolge (a) und Radien der 
eluierten AgNP bei der Probe 10/3. 
 
Bei der zweiten Probe des Solling (10/4) zeigt sich der bei den oben diskutierten 
Ergebnissen des initialen Rückhalts der AgNP nicht (Abb. 66). Vielmehr scheint schon 
der erste Versuch unter Gleichgewichtsbedingungen abzulaufen und die höhere 
Elektrolytkonzentration des zweiten Durchlaufs resultiert wiederrum in geringerer 
Wiederfindung. Dieser Effekt bestätigt sich auch beim Wiederholungsversuch mit 1 
mM NaNO3. Bei den darauf folgenden Versuchen steigt die Wiederfindung trotz der 
vergleichsweise hohen Elektrolytkonzentration kontinuierlich an. Auffällig ist der dritte 
Wiederholungsversuch mit 10 mM NaNO3 bei dem der Durchbruch noch vor dem der 
NaCl-Lösung eluiert wird. 
Die Versuchsergebnisse der beiden Proben des Obernkirchner Sandsteins sind sehr 
unterschiedlich (Abb. 67, Abb. 68). Während bei der ersten Probe (14/1) alle 
Einzelversuche nahzu gleichartig unter konservativen Transportbedingungen eluieren, 
zeigt sich bei der zweiten Probe ein deutlich differenzierterer Transport. Der erste 
Einzelversuch zeigt einen ausgeprägten Partikelrückhalt. Auch der zweite Versuch mit 
10 mM NaNO3 zeigt reaktiven Transport. Erst der Transport der dritten Probe ist 
nahezu konservativ. Die darauf folgenden Versuche mit erhöhter 
Elektrolytkonzentration zeigen wieder reaktiven Transport an und die 
Wiederfindungsraten sinken wieder leicht ab. 
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Abb. 66: Integrierte AgNP-Durchgangskurven der Versuche 1–3 (a) bzw. 3-6 (b) der Gesteinsprobe 
10/4 und die dabei eluierten Partikeldurchmesser (c, d). 
 
  
Abb. 67: Integrierte AgNP-Druchgangskurven der Versuchsreihen 1 – 4 der Gesteinsprobe 14/1 (a) 
sowie die dabei eluierten Partikeldurchmesser (b). 
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Abb. 68: Integrierte AgNP-Druchgangskurven der Versuchsreihe der Gesteinsprobe 14/3 (a) sowie 
die eluierten Partikelradien (b). 
 
Die Variationen der Partikelgrößen sind bei den Transportversuchen durch die 
Einzelklüfte im Vergleich zu den Versuchen durch die Matrix oder den partiell 
geklüfteten Sandsteinen bei manchen Versuchen vergleichsweise hoch. Einen genereller 
Trend oder eine Abhängigkeit von Strömungssituationen oder der Messtechnik lassen 
sich aus den oben diskutierten Versuchen allerdings kaum ableiten. Bei den Proben 4/1 
und 10/3 sind die starken Veränderungen der Partikelgrößen mit reaktivem Transport 
verbunden. Auffällig starke relative Variationen der Partikelgrößen sind bei beiden 
Proben des Oberkirchner Sandsteins zu erkennen. Dort betreffen die Variationen 
insbesondere die ersten Proben der Versuchsreihen. 
Die Variationen des Volumenstroms zwischen 0,5 und 2 mL min-1 durch die Einzelkluft 
der Gesteinsprobe 14/3 bei einer Hintergrundkonzentration von 10 mM NaNO3 ist in 
einer zweiten Versuchsserie untersucht worden bei der keine Filterplatten an die 
Stirnseiten der Proben angebracht worden sind, um eine Deposition in der Filterplatte 
auszuschließen. Im Ergebnis zeigt sich nur ein geringer Effekt auf die Partikelmobilität 
durch die Geschwindigkeitsvariation. Im Vergleich werden bei dem geringeren 
Volumenstrom etwas mehr Partikel zurückgehalten wobei der Unterschied sehr gering 
ist. Der Wiedererhalt beträgt bei 2 mL min-1 rund 98 % und bei 0,5 mL min-1 94 % 
(Abb. 69). Die hydrodynamischen Bedingungen in dem untersuchten 
Geschwindigkeitsintervall haben demnach nur einen geringen Einfluss auf die AgNP 
Deposition. 
Die Kalibrierung der AgNP Durchbruchskurven mit dem MCMC-Verfahren und 
COLFRAC zeigt, dass die stark reaktiven Transportprozesse durch das Modell nicht im 
Detail wiedergegeben werden können (Abb. 70). Neben der Filtration in der Filterplatte, 
in der Matrix und der Kluft, die durch die Software abgebildet werden können, sind 
weitere Transportprozesse relevant, die nicht in COLFRAC implementiert sind. Aus 
den Erfahrungen, die mit den ungestörten und partiell gestörten Gesteinsproben 
gemacht wurden, ist die Berücksichtigung von einer begrenzten Anzahl von 
Depositionsplätzen empfehlenswert, die sich aus der Betrachtung aller Versuche 
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 zwangsläufig ergibt. Darüber hinaus sind die heterogenen räumlichen Verteilungen der 
AgNP Depositionen über geeignete Modelle, wie beispielsweise lückenhafte 
Verteilungsfunktionen (patchwise distributions) oder zufällige Normalverteilungen, auf 
Eignung zu überprüfen. 
 
 
Abb. 69: Durchbruchskurven von NaCl und AgNP durch die Probe 14/3 ohne 
Filterplatten bei unterschiedlichen Volumentrömen. Die Hintergrundkonzentration 
der AgNP beträgt bei allen Versuchen 10 mM NaNO3. 
 
 
Abb. 70: Gemessene und modellierte Druchbruchskurven der ersten AgNP 
Applikationen mit destilliertem H2O und 1 mM NaNO3 bei der Gesteinsprobe 4/1.  
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 Die Versuchsergebnisse der Transportexperimente durch die Einzelkluft zeigen 
deutlich, dass das bei den Durchströmungsexperimenten der Matrix bzw. der partiell 
geklüfteten Matrix beobachtete Verhalten der AgNP nur bedingt auf den Transport 
durch Klüfte übertragen werden kann. In zwei wesentlichen Punkten sind die 
beobachteten Verhaltensweisen jedoch vergleichbar: 
 Der Wiedererhalt steigt mit der Anzahl der Versuche, was mit der begrenzten 
Anzahl von Depositionsplätzen in Verbindung gebracht wird 
 Die Partikeldeposition, soweit sie makroskopisch zu erkennen ist, ist in allen 
Fällen sehr heterogen über die Gesteinsoberfläche verteilt 
Hinsichtlich der Wiederfindungsraten und der Mobilität der AgNP unterscheiden sich 
die Versuche durch die Einzelklüfte allerdings erheblich von denen durch die Matrix 
bzw. durch die partiell geklüfteten Proben.  
Für den Transport der AgNP entlang von Klüften lassen sich aus den Versuchen 
folgende Beobachtungen machen bzw. Schlussfolgerungen ziehen: 
Der Effekt der Kluftöffnungsweiten auf den AgNP Transport ist aus dem Vergleich der 
Proben 10/4 und 14/1 mit den Vergleichsproben 10/3 und 14/3 zu ersehen. Die beiden 
erstgenannten Proben haben relativ geringe Kluftöffnungsweiten und daher bei 
gleichem Volumenstrom höhere Fluidgeschwindigkeiten in der Kluft, die einen raschen 
Transport der AgNP ermöglichen. Dies zeigt sich insbesondere in den relativen 
Wiedererhalten der Durchflussexperimente und deren Varianzen. Die Varianzen der 
beiden erstgenannten Versuche liegen vergleichsweise gering bei 6∙10-4 bzw. 2∙10-4. Bei 
den letztgenannten Versuchen liegt sie bei 2,75∙10-2 bzw. 1,23∙10-2 (Abb. 71). Diese 
Beobachtung ist generell in Übereinstimmung mit der erweiterten Filtrationstheorie, die 
in Kapitel 3.5 diskutiert ist. 
Ein weiterer Effekt des AgNP Transports ist die der Matrixporosität bzw. 
Matrixdurchlässigkeit. Werden die Wiedererhalte der AgNP im Eluat der Proben 4/1, 
10/3 und 14/3, die alle eine vergleichsweise hohe AgNP Beladung der Filterplatten 
zeigen, mit den Wiedererhalten der Proben 10/4 und 14/1 mit vergleichsweise geringer 
AgNP Beladung der Filterplatten verglichen, ist erkennbar, dass mit steigender 
Matrixporosität bzw. Gesteinsdurchlässigkeit der Wiedererhalt geringer ausfällt (Tab. 
11). Dies ist aus hydraulischen Gesichtspunkten plausibel, da die Matrix mit steigender 
Porosiät bzw. Durchlässigkeit von einem vergleichsweise hohen Anteil des Fluid 
durchströmt wird, wie die numerischen Untersuchungen der NaCl Versuche in Kapitel 
5.3.3 zeigen. Es ist daher zu erwarten, dass die Filtration durch die Gesteinsmatrix bei 
diesen Proben unter Berücksichtigung der Ergebnisse der Durchströmungsversuche der 
ungestörten Gesteinsproben höher ist. 
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Abb. 71: Mittlere AgNP Wiedererhalte und deren Spreizung bei den Einzelversuchen 
in Abhängigkeit von der Kluftöffnungsweite der Gesteinsproben Herzogenrather 
Sandstein (4/1, 4/2), Solling (10/3, 10/4) und Obernkirchner Sandstein (14/1, 14/3). 
 
Der Einfluss der Elektolytkonzentration ist deutlich an den Probe 4/2, 10/3 und 10/4 zu 
erkennen wo höhere Elektrolytkonzentrationen zu höherer Deposition führt. Wenn 
davon ausgegangen wird, dass auch bei der Probe 4/2 ein vergleichsweise hoher Anteil 
der AgNP duch die Matrix strömt kann davon ausgegangen werden, dass die kolloidalen 
Wechselwirkungen den Transport beeinflussen. Allerdings ist der Einfluss der 
Elektrolytkonzentration bei den darauf folgenden Versuchen der Probe 4/2 schwächer 
ausgeprägt. Wie unterschiedlich die Partikeldeposition in der Matrix verschiedener 
Proben des gleichen Sandsteins ausfallen kann, ist in Kap. 5.4.1 dokumentiert. Bei den 
Proben bei denen von nur einer geringen Durchströmung der Matrix auszugehen ist, ist 
der Effekt der Elektrolytkonzentration auf den AgNP Transport nur schwach ausgeprägt 
(10/4, 14/1) und nimmt mit zunehmender Anzahl von Versuchen ab. Die 
Elektrolytkonzentration von NaNO3 hat also nur einen geringen Einfluss auf die AgNP 
Mobilität in der Kluft. 
Deutlich ausgeprägt ist der Einfluss der Versuchsanzahl und damit der Menge der 
applizierten AgNP Masse. Besonders deutlich ist dieser Effekt zum einen bei den 
Proben hoher Matrixporosität und bei den Proben bei denen die Filterplatten nach den 
Versuchen stark mit AgNP belegt sind. Der Effekt kann also nicht alleine auf die AgNP 
Belegung in den Gesteinen bezogen werden. Der Einfluss des Filtermaterials ist bei 
einigen Versuchen deutlich ausgeprägt. Dadurch ist die Quantifizierung der zur 
Verfügung stehenden Depositionsplätze nur schwer möglich. Trotzdem kann der 
transportbestimmende Effekt den Gesteinen und hier offenbar vor allem der Matrix 
zugesprochen werden, denn auch die Proben bei denen keine Filterplatten eingebaut war 
(4/2) bzw. keine Belegung der Filterplatten mit AgNP sichtbar ist (10/4, 14/1), zeigen 
diesen Effekt. Die Proben mit geringer Matrixporosität zeigen diesen Effekt deutlich 
abgeschwächt. Die Kluftwandung spielt offenbar eine geringere Rolle bei der 
Bereitstellung von Depositionsplätzen was durch die verhältnismäßig geringe 
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 Oberfläche im Vergleich zur inneren Oberfläche der Gesteinsmatrix plausibel ist. Die 
Kluftfläche der Probe 4/1 zeigt jedoch deutliche Ablagerungen von AgNP nach den 
applizierten AgNP, die sehr heterogen verteilt sind und eine geringe Reichweite von der 
Kluftfläche in die Gesteinsmatrix zeigen (Abb. 72, Abb. 73). Wie auch schon bei den 
ungestörten Matrixproben und den Proben der partiell geklüfteten Sandsteine, wird die 
Heterogenität der Oberflächeneigenschaften und die damit assoziierte Partikelbelegung 
deutlich. 
 
Tab. 11: Qualitative Bewertung der AgNP Beladung des probenspezifisch verwendeten 
Filtermaterials mit Angabe der berechneten Druckhöhen, der Anzahl der Einzelversuche und der 
Wiederfindung der jeweils letzten Versuche (bei 14/3 ist die Wiedefindung der 2. Versuchsserie 
ohne Filterplatte in Klammer gestellt). 
 
Probe 4/1 4/2 10/3 10/4 14/1 14/3 
Sichtbare 
AgNP-
Beladung 
ja - ja nein nein ja 
Druckhöhe 
(m) 1,4 1,14 6,8 1,22 17,1 4,7 
Anzahl der 
Versuche 6 4 4 6 4 5 
Wiederfindung  
(%) 
81 94 88 98 86 82 (94) 
 
Bei den Proben 4/1, 4/2 und 14/1 ist die Geschwindigkeit der Partikel bei Durchläufen 
mit Gleichgewichtsbedingung zu Beginn des Durchbruchs höher als die des 
Referenzstoffs NaCl. Eine mögliche Erklärung hierfür ist der Effekt der Partikelgröße 
(size exclusion) bzw. der Oberflächenladung (charge exclusion). Da dieser Effekt nur 
bei Wiederholungsversuchen auftritt, ist der Effekt aufgrund der Ladung duch die 
angelagerten AgNP wahrscheinlicher. Deutlich zu sehen ist der Effekt bei der Probe 
10/4, bei der mit zunehmender Versuchsanzahl die Transportgeschwindigkeit der AgNP 
steigt. Einen nennenswerten Einfluss durch die Deposition von AgNP in den 
Filterplatten kann ausgeschlossen werden, da keine sichtbaren Ablagerungen zu 
erkennen sind (vgl. Tab. 11 ). Fraglich bleibt, ob der Effekt auch bei der 
vergleichsweise geringen Deposition tatsächlich eine Rolle spielt oder ob weitere, 
bisher unberücksichtigte Effekte, wie zum Beispiel Partikelremobilisierung einen 
Einfluss haben. Weitere Untersuchungen, die sich mit dieser Fragestellung auseinander 
setzen sind zur Klärung notwendig. 
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Abb. 72: Kluftflächen der Proben A) 4/1 und B) 4/2 nach den Durchströmungsversuchen mit 
AgNP(Probendurchmesser rund 5 cm, Probenhöhe  10 cm). Deutlich zu sehen sind die mit den 
Pfeilen markierten heterogen verteilten AgNP Ablagerungen auf der Kluftwandung der Probe 4/1. 
Das in A markierte Rechteck ist in C) detailliert abgebildet (Ausschnitt ~ 5 x 3 cm). D zeigt einen 
horizontalen Schnitt entlang der in A gestrichelt eingezeichneten Profillinie 1-2 (Ausschnitt ~ 3,5 x 
3,5 cm). Die Punkte a, b und c markieren in etwa die Positionen der in Abb. 73 dargestellten 
rasterelektronenmikroskopischen Aufnahmen. 
 
Die Betrachtung der Filterplatten nach den Versuchen und die Wiederfindgsraten der 
jeweils letzten Versuche im Eluat von 4/1 und 4/2 sowie der Vergleich der 
Wiederfindungsraten der ersten und zweiten Versuchsserie von 14/3 machen den 
Einfluss des Filtermaterials auf die Partikeldeposition deutlich (Tab. 11). Der deutliche 
Unterschied von 12 % Differenz im Wiedererhalt bei 14/3 ist ein Beleg dafür. Auch bei 
den Proben 4/1 und 4/2 beträgt der Unterschied in der Wiederfindung eine ähnliche 
Größenordnung. Allerdings ist hier zu beachten, dass ein erheblicher Anteil der AgNP 
auf der Kluftwandung der Probe 4/1 abgelagert ist, was sowohl makroskopisch gut 
erkennbar als auch mikroskopisch nachweisbar ist und somit nicht die gesamte 
Differenz aus der Massenbilanz der Filterplatte zugesprochen werden kann (Abb. 72, 
Abb. 73). An der Probe 4/2 ist dagegen keine AgNP-Ablagerung erkennbar. Der 
Einfluss des Filtermaterials kann anhand der durchgeführten Untersuchungen daher 
nicht pauschal quantifiziert werden, da auch die Verteilung der makroskopisch 
sichtbaren Verfärbungen durch die AgNP im Filtermaterial heterogen verteilt ist. 
A B 
C D 
2 1 
a b c 
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Abb. 73: Rasterelektronische Aufnahmen der in Abb. 72 A mit a, b bzw. c markierten Flächen und 
EDX-Spektren der in a) mit „1“ markierten Fläche (d) bzw. der in b und c mit den Pfeilen 
markierten Stellen (e, f). Die hellen Stellen sind angelagerte AgNP. 
 
Der Vergleich mit den probenleeren Durchströmungsversuchen, die in Kapitel 5.2 
diskutiert sind zeigt, dass die Filterplatten bezüglich der Partikeldeposition bei 
Vorhandensein von Gesteinsproben sehr heterogen reagieren. Für zukünftige Versuche 
sollte ein geeigneteres Filtermaterial gefunden werden, dass größere Druckhöhen ohne 
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 Deposition von Nanopartikel unter variablen hydrochemischen Bedingungen zulässt, 
um Transportversuche sicherer quantifizieren zu können. 
Zusammenfassend zeigen die Versuche, dass AgNP im untersuchten Skalenbereich über 
Klüfte vergleichsweise sehr mobil sind. Weitere Versuche im Technikums- oder 
Feldmaßstab sind notwendig, um den Einfluss von Heterogenitäten der Gesteine und 
der im Fels vorhandenen Klüfte und des damit assoziierten Fließregimes auf das Risiko 
einer Grundwasserverschmutzung zuverlässig beurteilen zu können. 
 
5.5. Partikeltransformation 
Die abgelagerten AgNP zeigen in den rasterelektronischen Aufnahmen unterschiedliche 
Grade der Partikeltransformation. Bei den AgNP, die auf Kolloiden der Probe des 
partiell geklüfteten Obernkirchner Sandsteins angelagert sind, findet sich eine 
vergleichsweise geringe Transformation der AgNP Form (Abb. 58). Nur wenige AgNP 
liegen in aggregierter Form vor. Die übrigen Partikel sind mehr oder weniger 
gleichförmig über die Oberfläche verteilt und haben ihren ursprünglichen Habitus 
beibehalten. Die Größe ist mit rund 50 nm etwas größer als die der Ausgangspartikel. 
Sie entspricht allerdings in etwa dem Wert, der mit der AF4 gemessen wird. Die EDX-
Messung zeigt einen relativ hohen Anteil an residualem Na+ und Cl-, dass wohl aus dem 
AgNP Transportversuch vorausgegangene NaCl Versuch stammt. Das NaCl liegt als 
mikroskopisch kleine Kristalle vor, die in der REM-Aufnahme als kubische Körper zu 
erkennen sind und nicht mit AgNP belegt sind. Eine bevorzugte Deposition durch die 
Reaktion von AgNP und dem residualen Cl-, wie bei Sagee et al. (2012) postuliert wird, 
kann nahezu ausgeschlossen werden (chemische Deposition). 
Die Deposition der AgNP auf dem partiell geklüfteten Solling zeigt ebenfalls, dass die 
AgNP mit ihrem initialen sphärischem Habitus und Größen von 50 nm angelagert sind. 
Allerdings weisen die rasterelektronischen Aufnahmen (Abb. 62) darauf hin, dass die 
Partikel teilweise transformiert werden und als Überzug über die Gesteinsoberfläche 
verteilt sind. Auch die Bildung von größeren Aggregaten mit sphärischer Ausbildung, 
die einzelne AgNP mit der initialen Größe nicht mehr erkennen lassen, ist in einigen 
REM-Aufnahmen zu sehen (Abb. 62, Abb. 74, Abb. 75). Der dahinterstehende Prozess 
kann mit den in dieser Arbeit angewendeten Analysemethoden nicht belegt werden. 
Ebenso kann die Oxidation von AgNP nicht belegt werden, da diese mit den üblichen 
spektroskopischen Methoden sehr schwierig nachzuweisen ist. Generell ist wenig über 
die Oxidation von AgNP und den kontrollierenden Parametern bekannt (Levard et al. 
2012). 
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Abb. 74: An die Gesteinsprobe 4/1 angelagerte AgNP: Detailaufnahme der in Abb. 73 c) mit dem 
Pfeil markierten Stelle (A) und der AgNP Belegung in Abb. 73 b (B). 
 
 
Abb. 75: Rasterelektronische Aufnahmen der Kluftfläche von Probe 4/1 mit geringer 
Partikelbelegung (siehe Abb. 73 a) mit AgNP Aggregaten (A und C) und Detailaufnahmen (B und 
D) deren Positionen in A und C mit Pfeilen markiert sind. 
 
Die REM Aufnahmen der an der Kluftfläche der Probe 4/1 abgelagerten AgNP zeigen 
ein sehr diffentiertes Bild der Partikeldeposition. Einerseits sind größere Anhäufungen 
von AgNP-Cluster zu erkennen, die heterogen über die Gesteinsoberfläche verteilt sind 
(Abb. 73 c)). Die Größen der AgNP sind hierbei variabel und im Vergleich zu den 
B A 
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 injizierten AgNP groß (Abb. 74). Andererseits sind Aggregate in der Größe von 
mehreren Mikrometern isoliert an der Gesteinsoberfläche angelagert (Abb. 73 a, Abb. 
75 A & C). Die interne Struktur dieser Aggregate lassen kaum mehr einzelne AgNP 
erkennen. Die ursprünglich sphärische Struktur ist nur noch vereinzelt in größeren 
Gebilden zu erkennen, die die initiale AgNP-Größe deutlich übersteigen (Abb. 75 D). 
Darüber hinaus sind Transformationen in unregelmäßige Strukturen zu erkennen, die in 
keinster Weise mit der initialen sphärischen Struktur der AgNP in Zusammenhang 
stehen (Abb. 75 B). Ein möglicher Prozess, der zu solchen Formen führen kann ist die 
Ausbildung von sogenannten „nanobridges“, die durch einen kombinierten Prozess von 
Oxidation und teilweiser Lösung von Ag+ und anschließender Fällung als Ag2S 
zustande kommen, die allerdings aufgrund der Auflösung der REM-Aufnahmen in 
diesen nicht erkennbar wäre. 
Die Größen der eluierten AgNP sind nur wenig variabel und Änderungen stehen im 
Zusammenhang mit reaktivem Transport. Eine Aussage über eine Veränderung der 
Form der AgNP kann nicht getroffen werden, da die Größe lediglich über die 
Verweilzeit im Kanal und nicht über statische Lichtstreuung bestimmt wurde. 
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 6. Zusammenfassung und Fazit 
Die diskutierten Versuche hinsichtlich des Transports von synthetischen AgNP in den 
untersuchten Sandsteinen und unter den unterschiedlichen strukturellen Charakteristika 
ist höchst variabel. Dennoch lassen sich aus den Versuchen erstmals Parallelen im 
Transportverhalten über alle Gesteinstypen und strukturelle Eigenschaften ziehen.  
Der Transport in der Matrix ist stark abhängig von der Porenöffnungsweite, der 
hydraulischen Durchlässigkeit und des mineralogischen Aufbaus. In dem 
vergleichsweise durchlässigen Herzogenrather Sandstein wird der in dem initialen 
Versuch der ersten Gesteinsprobe reaktive Transport mit zunehmender Anzahl der 
Einzelversuche mehr und mehr konservativ. Dieses Verhalten spricht für eine begrenzte 
Anzahl von Depositionsplätzen, die bei vollständiger Belegung zu einem konservativen 
Transport führen. Die verfügbaren Depositionsplätze sind nachweislich von den 
hydrochemischen Bedingungen abhängig. Bei höherer Valenz bzw. höherer 
Elektrolytkonzentration sind vergleichsweise mehr Depositonsplätze vorhanden. Die 
Anzahl der Depostionsplätze hängt mit den Grenzflächenkräften der Mineraloberflächen 
zusammen, die offenbar sehr heterogen verteilt und auch innerhalb eines Gesteinskorns 
variabel sind. Die Versuche an der zweiten Gesteinsprobe zeigen aber auch die 
Variabilität des Transports in Abhängigkeit von der Spannbreite der Eigenschaften 
eines Gesteinstyps. Es ist klar geworden, dass die Abschätzung der DLVO-Energien 
anhand der gemessenen Strömungs- bzw. Zetapotentiale nicht auf einzelne 
Gesteinsbereiche oder Einzelkörner übertragen werden können, da die gemessenen 
Werte immer nur ein Durchschnittswert der Gesamtprobe repräsentieren. Lokale 
Ladungsdifferenzen, wie sie in der Vergangenheit häufig in Publikationen formuliert 
sind (z.B. Ryan und Elimelech 1996 und Taboada-Serrano et al. 2005), sind die 
wahrscheinliche Ursache für die heterogene Verteilung der AgNP. Aufgrund der sich 
mit zunehmender Deposition von AgNP an der Gesteinsoberfläche ändernden 
Transportcharakteristiken, ist die Anwendbarkeit der Filtrationstheorie auf den 
Transport durch den Herzogenrather Sandstein vor allem für längere Applikationszeiten 
bzw. –massen beschränkt möglich. 
Der Transport von AgNP durch die Matrix des Obernkirchner Sandsteins zeigt 
deutliche Reaktion auf wechselnde Bedingungen hinsichtlich Hydrochemie und 
Fluidgeschwindigkeit. Im Falle des Obernkirchner Sandsteins zeigt sich, dass der 
Transport bei leicht erhöhter Elektrolytkonzentration im Vergleich zu dem bei 
destilliertem Wasser höher ist. Auch resultieren höhere Fluidgeschwindigkeiten in 
reduzierter Mobilität. Für den ersten Fall kann die Reduzierung der Reichweite der 
repulsiven Energien durch die höhere Elektrolytkonzentration und ein damit 
einhergehender größerer, von repulsiven Kräften unbeeinflusster Anteil des 
Porenraums, eine mögliche Erklärung sein. Demnach wirkt sich bei geringen 
Porenöffnungsweiten eine erhöhte Elektrolytkonzentration positiv auf die Mobilität aus. 
Für die hier diskutierten Beobachtungen kann gesagt werden, dass die DLVO Theorie 
im Grenzbereich von gering ausgeprägten repulsiven Energieprofilen auf Basis der hier 
verwendeten Messverfahren nicht zur langfristigen Prognose von 
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 Transportcharakteristika eingesetzt werden kann. Unabhängig davon zeigt sich auch, 
dass die Filtrationstheorie bei gering durchlässigen Gesteinen bzw. Gesteinen mit 
geringer Porenöffnungsweite nicht anwendbar ist.  
Die geringe Mobilität der AgNP in der Matrix des Sollings kann durch den relativ 
hohen Anteil an Eisenoxiden erklärt werden, der aufgrund derer positiven Ladung zu 
einer starken Deposition von negativ geladenen AgNP führt. Erstaunlicherweise führt 
die starke Deposition nicht zu einer Reduzierung der hydraulischen Durchlässigkeit, 
was für einen nur geringen Anteil von Siebung von AgNP in kleinsten Porenöffnungen 
schließen lässt. Der Vergleich der Transporteigenschaften von AgNP durch 
Modellsysteme, die bisher publiziert wurden (Sagee et al. 2012, Tian 2010), zeigt 
deutlich den Unterschied zu den hier verwendeten realen Gesteinsproben vor allem für 
solche mit variablem Mineralbestand. Vor allem der Effekt der limitierten Anzahl 
von Depositionsplätzen und die damit assoziierte heterogene Verteilung der AgNP-
Deposition macht einen Unterschied zu den Modellsystemen und resultiert in 
einem weitaus komplexeren Transportverhalten als durch Modellsysteme 
impliziert. Allerdings sei angemerkt, dass eine Vergleichbarkeit durch die 
unterschiedlich verwendeten AgNP und deren grundsätzlichen Eigenschaften, die den 
Transport beeinflussen können, nur begrenzt möglich ist. 
Die Untersuchungen an den partiell geklüfteten Sandsteinen untermauern die 
Ergebnisse, die sich an den ungestörten Gesteinsproben gezeigt haben. Vor allem der 
Effekt der begrenzten Anzahl von Depositionsplätzen auf den Transport wird auch hier 
deutlich. Die reduzierte Mobilität durch höhere Elektrolytkonzentration als auch die 
erhöhte Mobilität aufgrund höherer Fluidgeschwindigkeit wird deutlich. Im Unterschied 
zu den Matrixproben haben die partiellen Klüfte im Obernkirchner Sandstein und 
Solling große Öffnungsweiten, die sich auf den Transport auswirken. Βesonders 
eindrucksvoll stellt sich der Co-Transport von AgNP durch bedeutend größere Kolloide 
bei der partiell geklüfteten Gesteinsprobe des Obernkirchner Sandsteins dar. Dies zeigt 
deutlich, dass auch ein Transport von AgNP bei attraktiv entwickelten 
Energieprofilen möglich ist. Zudem wirkt sich die partielle Klüftung des 
Obernkirchner Sandsteins auf die Anzahl der Depositionsplätze mit spezifischen 
Depositionsraten aus. Die starke Anlagerung der AgNP, die bei der Probe des partiell 
geklüfteten Sollings zu beobachten ist, deutet darauf hin, dass entweder die Kräfte unter 
den gegebenen Bedingungen groß genug sind, um die repulsiven Energien der 
Tensidschicht zu überwinden oder dass die Tensidschichten im Laufe des Transports 
beschädigt werden und es somit zu einer Aggregation der Partikel kommt, da AgNP 
ohne stabilisierende Tensidschichten schnell zur Aggregatbildung neigen. Aufgrund der 
heterogenen Verteilung der dichten AgNP-Lagen wird die erste Hypothese als 
wahrscheinlicher angesehen, muss aber in zukünftigen Versuchen bestätigt werden. 
Aufgrund der fehlenden Informationen bezüglich der Zusammensetzung der die AgNP 
umhüllende Tensidschicht, kann keine Aussage hinsichtlich der stabilisierenden 
wirkenden Kräfte im Nahbereich der AgNP getroffen werden. 
Die Deposition der AgNP erfolgt sowohl bei den Versuchen mit den ungestörten 
Gesteinsproben als auch bei den Versuchen mit den partiell geklüfteten 
Sandsteinen überwiegend irreversibel. Es kann demzufolge von einer Anlagerung der 
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 AgNP im primären Energieminimum ausgegangen werden. Bei den Versuchen an der 
ungestörten Gesteinsprobe des Obernkirchner Sandsteins hat sich aufgrund 
hydrochemischer Instationarität eine Remobilisierung gezeigt, die eine geringe 
Quantität der im sekundären Energieminimum abgelagerten AgNP dokumentiert. 
Die Mobilität der AgNP durch die Einzelkluft der untersuchten Sandsteinproben 
unterscheidet sich wesentlich von der in den ungestörten bzw. partiell geklüfteten 
Sandsteinen. Der Transport der Initialversuche erfolgt zwar auch hier überwiegend 
reaktiv, allerdings sind die Wiederfindungsraten mit Ausnahme der Probe 4/1 
vergleichsweise hoch. Vor allem bei den Proben des Obernkirchner Sandsteins sowie 
des Sollings ist die Mobilität wesentlich höher als bei den ungestörten bzw. partiell 
geklüfteten Proben. Neben dem bereits diskutierten Effekt der begrenzten 
Depositionsplätze, sind vor allem die Kluftöffnungsweite, die Matrixporosität und die 
Porenöffnungsweite der Matrix entscheindende Faktoren der AgNP Mobilität. So ist der 
Wiedererhalt bei größeren Geschwindigkeiten geringfügig höher. Die longitudinalen 
hydrodynamischen Kräfte sind offensichtlich wesentlich für den Transport der AgNP 
durch Klüfte. Die diffusiv erzeugten transversalen Kräfte sind dabei nicht stark genug, 
um eine Kluft-Matrix Interaktion mit einer subsequenten Deposition zu erzeugen. Nur 
bei den Proben des Herzogenrather Sandsteins kommt es aufgrund des vergleichsweise 
großen Anteils an AgNP, die durch den Porenraum transportiert werden, zu einer 
erhöhten Deposition von AgNP, die sich aber mit zunehmder Versuchsanzahl deutlich 
reduziert. Die Effekte, die sich aus den hydrochemischen Bedingungen bzw. aus den 
hydraulischen Randbedingungen ergeben sind relativ gering. Trotzdem können die 
Prinzipien, die aus der Filtrationstheorie und der DLVO Theorie folgern, auf den 
Transport der AgNP durch die Einzelkluft unter den gegebenen Randbedingungen 
übertragen werden. 
Obwohl die initialen Versuche zur Deposition von AgNP im Filtermaterial nur eine sehr 
geringe Anlagerung zeigen, zeigen die Resultate der Versuche mit den Gesteinsproben, 
dass deren Einfluss auf die Quantifizierung der Transportparameter nicht ausser Acht zu 
lassen ist. Die quantitativen Resultate der AgNP Transportversuche können 
lediglich als erste Indikatoren verstanden werden. Die Abhängigkeit der Depostition 
in den Filterplatten von den Versuchsrandbedingungen wird nicht vollständig klar und 
eine gewisse Variabilität der Materialeigenschaften der Filter kann nicht ausgeschlossen 
werden. Für zukünftige Versuche sollten andere Materialien sowohl in Leerversuchen 
als auch unter verschiedenen Randbedingungen und mit unterschiedlichen 
Sandsteinproben getestet werden. Von den üblichen Filtermaterialien scheinen für 
solche Tests Keramik- und Borosilikatglasfilter lohnenswert. Sintermetalle sind wohl 
aufgrund ihrer ungünstigen Oberflächencharakteristika ungeeignet.  
Die Variationen der eluierten Partikelgrößen sind bei konservativem Transport 
generell im Bereich der Messgenauigkeit und die injizierten AgNP-Suspensionen 
scheinen somit im Rahmen der durchgeführten Versuche stabil zu sein. Messbare 
Variationen der Partikelgrößen beschränken sich auf Versuche, die reaktiven Transport 
zeigen. Ausnahmen sind die Versuche durch die Einzelkluft der Proben 14/1 und 14/3, 
bei denen zu Beginn der Durchbruchskurven deutlich geringere AgNP-Größen eluiert 
werden. Allgemeingültige Gesetzmäßigkeiten der Partikelaggregation lassen sich aus 
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 den Versuchsergebnissen allerdings nicht ableiten. Bei zukünftigen Versuchen sollten 
weitere Versuchsparameter einbezogen werden, die hier nicht berücksichtigt wurden, 
beispielsweise organischer und anorganischer Kohlenstoff, Huminsäuren oder 
Kluftrauhigkeiten, die unter Umständen in den Gesteinsproben enthalten sein können 
bzw. diese charakterisieren und dadurch das Aggregationsverhalten beeinflussen 
können.  
Die Transportversuche zeigen, dass die in dieser Untersuchung verwendten AgNP in 
geklüftet porösen Medien als potentiell mobil angesehen werden müssen und 
entsprechende Aufmerksamkeit im Hinblick auf zukünftige Forschung erfahren sollten. 
Auch wenn der AgNP Transport durch ungeklüftete Kompartimente der untersuchten 
Sandsteine, die als Trinkwasserressource relevant sind, überwiegend starke Deposition 
erfahren, ist die Mobilität durch Klüfte in dem untersuchten Skalenbereich sehr 
hoch. Zudem scheint die Zwischenspeicherung in den Matrixporen in Abhängigkeit der 
applizierten relativen AgNP-Masse nur geringfügig zu sein. Eine wesentliche 
Limitierung der Versuchsergebnisse in Hinblick auf die Einschätzung der 
Kontamination von größeren Bereichen von Grundwasserleitern ist der 
Versuchsmaßstab. Es kann nicht ausgeschlossen werden, dass es bei den 
Transportversuchen nicht zu einer vollständigen lateralen, diffusiven Vermischung der 
AgNP über den gesammten Kluftraum gekommen ist, was durch Gleichung (9) 
impliziert wird. Zudem stellt sich die Frage inwiefern sich Kluftrauigkeiten auf den 
Transport bzw. die Deposition auch in Abhängigkeit vom Fließregime auswirken. Die 
hier durchgeführten Versuche repräsentieren tendenziell eher sehr geringe 
Kluftrauigkeiten. Aufbauend auf den in dieser Arbeit diskutierten Laborversuchen 
sollten zukünftige Versuche größere Gesteinsproben bzw. –bereiche einbeziehen. 
Feldversuche werden wohl aufgrund der wasserrechtlichen Genehmigung, die bei der 
Einleitung von Stoffen ins Grundwasser notwendig ist nur begrenzt durchführbar sein. 
Trotzdem sind realtitätsnahe Versuche anzustreben, da nur so aussagekräftige 
qualitative als auch quantitative Resultate für eine zuverlässige 
Gefährdungseinschätzung erreicht werden.  
Mit Versuchen im Feldmaßstab stellt sich auch die Frage nach der Lebensdauer von 
AgNP im Grundwasser. Damit einhergehende Veränderung der Wasserchemie durch 
Oxidation der AgNP-Oberflächen und assoziierte steigende Ag-Konzentrationen im 
Grundwasser sowie Auswirkungen auf Mikroorganismen und dadurch verursachte 
Beeinträchtigungen auf die Trinkwasserqualität sind wichtige zukünftige 
Forschungsfelder. Diesbezügliche Parameter sollten in zukünftigen Untersuchungen 
berücksichtigt werden. 
Für die Beurteilung der Güte der Modellanpassungen und zur  Identifizierung der 
maßgeblichen Transportprozesse ist die Einbeziehung der räumlichen Verteilung der 
AgNP-Deposition in quantitativer Art und Weise von größter Wichtigkeit, da die 
Transportcharakteristika nicht vollständig aus Durchbruchskurven ableitbar sind. Die 
Anwendbarkeit der Filtrationstheorie unter Berücksichtigung diverser 
Transportprozesse, entscheidet sich bei der kombinierten Betrachtung des zeitlichen 
Verlaufs der eluierten Partikel und der räumlichen Verteilung der abgelagerten Partikel. 
Es besteht daher ein großer Bedarf an neuen Techniken zur Quantifizierung der AgNP-
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 Deposition in Festgesteinen. Wie aus dieser Arbeit ersichtlich ist, ist die 
Computertomographie für solch eine Beurteilung nicht genau genug. 
Vielversprechender sind Forschunsgsansätze eines Konsortiums der Western 
University, Ontario (Kanada) und der Louisiana State University (USA), die 
Synchrotron X-Ray Microtomography zur Messung des AgNP Transports bzw. 
Deposition anwenden. Einschränkend ist anzumerken, dass deren Versuchsskala noch 
einiges unter der in dieser Arbeit verwendeten liegt und es noch einiger Anstrengung 
bedarf bis naturnahe Systeme mit dieser Technik untersucht werden können.  
Eine weitere Herausforderung der zukünftigen Erforschung des Umweltverhaltens von 
AgNP und synthetischen NP im Allgemeinen, ist deren Identifizierung, 
Charakterisierung und Quantifizierung in Umweltproben. Nur sehr wenige 
Publikationen erbringen den Nachweis von synthetischen Nanopartikeln in „echten“ 
Umweltproben. Die verwendeten Analyseverfahren sind dabei sehr aufwendig, komplex 
und teuer und können nur in wenigen, sehr gut ausgestatteten Laboren durchgeführt 
werden. Zumeist handelt es sich dabei um Kombinationen von speziellen 
Analyseverfahren, die aneinander gekoppelt werden (Jimenez et al. 2011, Weinberg et 
al. 2011). Um die Umweltbelastung von synthetischen Nanopartikeln in der aquatischen 
Umwelt beurteilen zu können, bedarf es neuer Analysetechniken, die kostengünstiger 
und vergleichsweise einfach anwendbar sind.  
Die in dieser Arbeit diskutierten Versuche und deren Ergebnisse zeigen, dass AgNP 
Transporteigenschaften haben, die sich potentiell negativ auf die Grundwasserqualität 
auswirken können. Aufgrund der prognostisch zunehmenden Verwendung von AgNP in 
Konsumprodukten und der damit einhergehenden zunehmenden AgNP-Masse, die in 
die Umwelt eingetragen wird, wird deren Transport in Boden und Grundwasser 
zukünftig eine zunehmende Bedeutung bekommen. Dies gilt auch für andere SNP. 
Dabei ist zu beachten, dass die Übertragbarkeit der in dieser Arbeit diskutierten 
Ergebnisse aufgrund der großen Variabilität der Oberflächeneigenschaften der 
verfügbaren SNP nicht ohne weiteres gewährleistet ist und entsprechend getestet 
werden muss. Die hydrogeologische Forschung kann in Zusammenarbeit mit 
angrenzenden Disziplinen dazu beitragen, dass das Verständnis hinsichtlich des SNP-
Transports verbessert und über die Entwicklung entsprechender Maßnahmen bzw. 
Techniken die Qualität unserer lebenswichtigen Trinkwasserressourcen diesbezüglich 
gesichert wird. Dazu ist intensive, an realitätsnahen Systemen angewendete Forschung 
notwendig, die neu produzierte Nanomaterialien in Untersuchungen einbezieht und so 
der Wissensstand fortlaufend wächst und aktualisert wird. In Konsequenz ergibt sich 
dadurch die Möglichkeit Grundwassergefährdungen durch synthetische Nanopartikel 
zukünftig zu prognostizieren und den Einfluss auf die langfristige Grundwasserqualität 
zu berechnen. Die in dieser Arbeit diskutierten Ergebnisse bilden den Grundstock für 
weitere Untersuchungen hinsichtlich der Mobilität von synthetischen Nanopartikeln und 
haben dadurch prognostisch eine große Bedeutung für die zukünftige Forschung in 
diesem Bereich. 
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